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Assessment of hazardous substances is based on data concerning single substances toxicity. This master 
thesis analyses whether it is possible to develop a regulatory tool that enables the implementation of mixture 
toxicity, within the framework of Danish aquatic environmental protection. The thesis thus seeks to answer 
the following question:
Which possibilities and obstacles are important, in regard to implementing a regulatory tool that is designed to take 
mixture toxicity into consideration in the regulation of environmental hazardous substances?       
Since environmental regulation is based on natural science it is important to reach a scientifi c consensus re-
garding how mixture toxicity can be estimated. This is a necessity if mixture toxicity shall be implemented in 
environmental regulation. We produced experimental data on mixture toxicity, in order to discuss this issue 
from an empirical angle. Our theoretical point of departure has been the theories of Concentration Addition 
(CA) and Independent Action (IA). The two theories concerns mixture of toxicants with similar and dissimilar 
action respectively. In order to test the two theories we conducted mixture experiments with two pesticides 
(dimethoate and pirimicarb) and a detergent (linear alkylbenzene sulphonate) as model compounds. The 
experiments were created on the basis of the isobologram design, with the Cladoceran Daphnia magna acute 
and reproduction assays. 
Our results indicated that both CA and IA predicted the effect in binary mixtures. In regard to the ternary mix-
ture CA predicted the mixture effect more accurately than IA. This result is in accordance with the fi ndings 
of several other authors. Based on our experiments and the fi ndings of other authors we conclude, that CA 
is suitable to use as a universal reference model in regard to predicting mixture toxicity. This is an important 
conclusion in regard to regulation of mixture toxicity, since it is a practical necessity to base regulation on a 
single reference model. 
Besides the scientifi c possibilities it is important that the legislative foundation for implementation of mixtu-
re toxicity in Danish aquatic environmental protection is present. The second analysis of this thesis concerns 
whether such legal foundation is present in current Danish legislation. Furthermore the analysis include in-
terview with several interested parties. This empiry is included in order to discuss the practical obstacles. This 
aspect is important in regard to the evaluation of the usefulness of a regulatory tool. We conclude that a regu-
latory tool based on CA is readily useable within the framework of Danish aquatic environmental protection. 
However, it would be preferable if the legislation is specifi ed in such a way, that mixture toxicity is explicitly 
mentioned in the legal departmental order that concerns regulation of emissions of hazardous substances to 
the aquatic environment (bekendtgørelse 921/1996).  
This thesis thus concludes that there are no scientifi c and legal obstacles that prevent the implementation of 
CA as a regulatory tool. CA is best implemented as added risk quotients for the different compartments of 
the aquatic ecosystem. The primary obstacle is thus whether or not there is political support and interest in 
such an implementation
Abstract
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Indenfor den nuværende danske vandmiljøregulering tages der i den reguleringsmæssige praksis ikke eks-
plicit hensyn til kombinationseffekter. Dette speciale søger svar på, om det er muligt at udarbejde et prospek-
tivt reguleringsværktøj til anvendelse indenfor beskyttelsen af kystnære vandområder. Vi forsøger at besvare 
spørgsmålet; Hvilke muligheder og barrierer eksisterer der for, at hensynet til kombinationseffekter af miljøfremmede 
stoffer kan implementeres i den danske vandmiljøregulering.
Dansk vandmiljøregulering er funderet i naturvidenskabelig viden. Det kan ikke forventes, at der kan etable-
res en regulering indenfor området såfremt økotoksikologien ikke kan give de nødvendige svar med hensyn 
til, at kunne beregne kombinationseffekter. For bedst at kunne diskutere dette på et empirisk grundlag, har vi 
udført vores egne økotoksikologiske undersøgelser af kombinationseffekter. Undersøgelserne har fokuseret 
på at teste validiteten af de to mest accepterede referencemodeller indenfor området. Henholdsvis Concen-
tration addition (CA) og Independent action (IA). Til at teste dette har vi anvendt de to pesticider Dimethoat 
og Pirimicarb samt detergenten LAS som modelstoffer. Disse er testet i binære blandinger efter isobologram 
metoden og i trinære blandinger. Modelorganismen har været Daphnia magna og vi har udført både akut- og 
langtidstest.
Vores egne resultater viser, at både IA og CA kan anvendes til at forudse effekten af binære blandinger. Med 
hensyn til den trinære blanding kunne effekten estimeres mere præcist med CA. Flere forfattere har demon-
streret, at CA har den største styrke og er mest konservativ i forhold til at estimere effekten af blandinger på 
baggrund af enkeltstof data. Samlet konkluderer vi, på baggrund af vores empiri, samt demonstrationen af 
referencemodellen CAs styrke i en bredere sammenhæng, at denne kan benyttes til at estimere kombina-
tionseffekter på baggrund af enkeltstof data. Dermed er der åbnet op for, at der på et naturvidenskabeligt 
grundlag kan implementeres et hensyn til kombinationseffekter i den danske vandmiljøregulering. 
Det er afgørende for implementeringen af hensynet til kombinationseffekter, at der er juridisk hjemmel 
hertil og at der fi ndes et reguleringsværktøj de forvaltende myndigheder kan anvende i praksis. Vi har i dette 
speciale analyseret en lang række love og bekendtgørelser, ligesom vi har foretaget en række interviews. På 
baggrund af vores delanalyser på regionalt, nationalt og internationalt niveau konkluderer vi, at der kan fi n-
des juridisk hjemmel for at implementere hensynet til kombinationseffekter indenfor den eksisterende regu-
lering af vandmiljøet. Særligt er der potentiale for, at hensynet kan indarbejdes under vandrammedirektivet 
og i forbindelse med den kommende revision af bekendtgørelse 921/1996. Dette kan eksplicit gøres ved at 
indarbejde CA som addition af risikobrøker. 
Vi har i dette speciale identifi ceret både det nødvendige naturvidenskabelige fundament og den nødvendige 
hjemmel i den eksisterende lovgivning for, at hensynet til kombinationseffekter kan indarbejdes i den dan-
ske vandmiljøregulering. I praksis kan hensynet indarbejdes i form af adderede risikobrøker for de enkelte 
økologiske kompartments.
Samlet konkluderer vi, at der hverken er videnskabelige eller juridiske barrierer.  Implementeringen af hen-
synet til kombinationseffekter i den danske vandmiljøregulering er således et spørgsmål om politisk vilje. 
Sammenfatning
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Dette speciales problemstilling tager udgangspunkt i de miljøfremmede stoffer, der er et resultat af forbruget 
af kemikalier1. Kemikalier indgår i dag i stort set alle produktioner og produkter og anses i europæisk sam-
menhæng for et alvorligt miljøproblem. Størstedelen af de anvendte kemikalier indgår i processer og/eller 
produkter (se fi gur 1.1), hvilket yderligere komplicerer bestemmelsen af de potentielle miljøeffekter da denne 
brug kun er kortlagt for et mindre antal af disse kemikalier (KOM; 2001b).
Regulering af miljøfremmede stoffer er derfor en af de centrale dele af miljøreguleringen i Danmark og EU 
(Regeringen; 2003). Siden slutningen af 60erne har bevågenheden omkring denne type forurening været 
stigende, og udgør i dag en central del af den samfundsmæssige miljøbeskyttelse. Dette skyldes ikke mindst 
negative erfaringer med en række miljøfremmede stoffer såsom DDT, PCB og MTBE (Harremoës et al.; 
2001). Reguleringen af miljøfremmede stoffer kompliceres af, at der på det danske og europæiske marked i 
dag fi ndes mere end 30.000 kemikalier, der anvendes i dagligdagen (Regeringen; 2003). 
Den hidtidige regulering har fokuseret på de enkelte kemikaliers miljøpåvirkning, der typisk bestemmes ved 
hjælp af risikovurderinger. I de danske kystnære områder, som er dette speciales omdrejningspunkt, udledes 
der kemikalier fra fl ere kilder. Resultatet af disse simultane udledninger er, at fl ere kemikalier blandes. Der-
for giver det ikke mening udelukkende at tale om hvordan de enkelte stoffer virker. Den samlede effekt tages 
der ikke hensyn til i den nuværende regulering (ECB; 2003). Vi vil i dette speciale undersøge barrierer og mu-
ligheder for at implementere hensynet til sådanne kombinationseffekter i den danske vandmiljøregulering. 
1.1 Kemikalieregulering og vandmiljøregulering
Regulering af kemikalier er et såkaldt totalharmoniseret område i EU hvilket betyder, at de enkelte medlems-
lande ikke har muligheder for at skærpe eller lempe reguleringen i forhold til de andre medlemslande (Boye 
og Ege; 2001).
Dette speciale handler om mulighederne for at indarbejde hensynet til kombinationseffekter af miljøfrem-
mede stoffer i reguleringen. En sådan udvidelse af reguleringen er således ikke umiddelbar mulig i et enkelt 
medlemsland, men skal derimod søges på EU niveau, medmindre der allerede fi ndes hjemmel i den eksiste-
rende lovgivning, således at implementeringen kan ske uden en egentlig lovændring.
1 Indledning
1. Vi anvender begrebet miljøfremmede stoffer om alle typer af kemikalier (herunder metaller) der er tilført miljøet, efter at være blevet 
brugt af mennesker. Begrebet kemikalier anvendes om stoffer der er i produktion, men endnu ikke er endt i miljøet. Kemikalier er således 
potentielle miljøfremmede stoffer.
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Fig 1.1 Procentvis forbrug af kemikalier 
i Europa, fordelt på de forskellige sekto-
rer. Som det ses, bliver ca. 2/3 af alle 
kemikalier brugt i produktionen, hvil-
ket vanskeliggøre opgørelsen over poten-
tielle miljøeffekter. (CEFIC; 2001)
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Det forholder sig lidt anderledes med reguleringen af udledning af miljøfremmede stoffer til vandmiljøet, 
herefter kaldet vandmiljøreguleringen. Denne regulering er primært funderet i vandrammedirektivet, der er 
et rammedirektiv og derfor giver enkeltstaterne mulighed for at skærpe reguleringen (Moe; 2000). Der er dog 
ikke en knivskarp adskillelse af de to områder, hvorfor begge vil blive behandlet i dette speciale. Da specialet 
omhandler vandmiljøregulering, vil denne del dog være i fokus, men erfaringer fra kemikalieregulering vil 
blive trukket ind i det omfang det fi ndes hensigtsmæssigt.
1.2 Vandmiljøregulering med udgangspunkt i kystnære områder
Vi ønsker med dette speciale at under-
søge, hvordan hensynet til kombinati-
onseffekter bedst kan implementeres 
i den danske vandmiljøregulering. 
Vi har valgt at koncentrere os om de 
danske kystnære områder, idet disse 
overgangsvande er vigtige i et økolo-
gisk perspektiv og samtidig modtager 
en stor mængde af de miljøfremmede 
stoffer der ledes ud i det akvatiske 
miljø (Lillebæltsamarbejdet; 1998). Så-
ledes er disse vandområder modtagere 
af spildevand, fra både kommunale og 
private rensningsanlæg, samtidig med 
at miljøfremmede stoffer fra spredt 
bebyggelse og landbrug tilledes ved 
diffus afstrømning. Desuden tilføres 
aerosoler og partikulært materiale med 
vind og nedbør (se fi gur 1.2).
Mange forskellige miljøfremmede stoffer fra forskellige kilder blandes således sammen i de kystnære vand-
områder, hvilket bevirker, at problematikken omkring kombinationseffekter er overordentlig aktuel for disse 
vandområder. Derudover er vandmiljøreguleringen et af de områder, der traditionelt er underlagt en del 
regulering (Moe; 2000). Dette er en fordel i forhold til at implementere et nyt tiltag, som hensynet til kombi-
nationseffekter er, idet der er et fungerende reguleringsparadigme det nye tiltag kan implementeres i. 
1.3 Risikovurderinger
Proceduren for risikovurdering af kemikalier, der anvendes både i forhold til kemikalie- og vandmiljøregule-
ring, er mere eller mindre fastlagt i den tekniske vejledning (Technical Guideance Document; TGD) som EU 
har udarbejdet (ECB; 2003). På trods af, at TGDen er et vejledende løsbladsdokument, virker den i praksis 
som manual til udførelse af risikovurderinger. Den er opbygget på baggrund af det herskende paradigme 
omkring, hvordan man udfører risikovurderinger, og er derfor opdelt i tre dele. En farevurderingsdel, en 
eksponeringsvurderingsdel og en risikohåndteringsdel (ECB; 2003). 
Risikovurderinger af kemikalier er ganske opfattende, men giver alligevel sjældent endegyldige svar på alle de 
spørgsmål, der skal besvares for at bestemme, hvilken risiko et kemikalie udgør, idet der ofte er en lang række 
usikkerheder forbundet med risikovurderingerne. Til at håndtere disse usikkerheder anvender man typisk 
uusikkerhedsfaktorer, der divideres med den koncentration af det miljøfremmede stof, der ikke formodes at 
give anledning til miljø- og sundhedsskader (ECB; 2003). Sådanne faktorer bliver anvendt efter princippet 
om, at jo mere viden man har jo mindre usikkerhedsfaktor er nødvendig. 
Der er i reguleringen ikke indarbejdet en usikkerhedsfaktor, der tager hensyn til, at miljøfremmede stoffer 
blandes med andre stoffer når de ledes ud i miljøet. Det vil sige, at risikovurderinger i dag vurderer et kemi-
kalie af gangen, uden hensyn til den samlede belastning fra alle de miljøfremmede stoffer (ECB; 2003).
Fig 1.2 Tegningen illustrerer de tre vigtigste tilledningsveje for miljøfremmede stoffer 
til en typisk dansk fjord. 1. spildevand, 2. atmosfærisk deposition og 3. diffus tilstrøm-
ning. Hvis man skal indarbejde et hensyn til de samlede belastninger er det nødven-
digt at man tager hensyn til alle tilledninger, samt de eksisterende immissioner i dette 
kystnære område.
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1.4 Udgangspunkt indenfor paradigmet
Paradigmet omkring risikovurderinger har været under kritik, blandt andet for at være for langsommeligt i 
forhold til udarbejdelsen af risikovurderinger (KOM; 2001a). Resultatet af den seneste politiske debat om-
kring kemikaliereguleringen i EU har ikke ført til at det gældende paradigme for reguleringen af kemikalier 
er blevet ændret (KOM; 2003). Dette speciale tager ligeledes afsæt i det gældende paradigme hvor risikovur-
deringskonceptet, funderet i TGDen, er udgangspunktet for reguleringen af kemikalier.
1.5 Vurdering af kombinationseffekter  
I Danmark er der ikke tradition for at regulere for miljøfremmede stoffers kombinationseffekter i vandmil-
jøet. I et svar til Folketingets Miljø- og Planlægningsudvalg svarede miljøminister Connie Hedegaard den 
18/8 2004, at
”Der fi ndes i dag ingen anerkendte metoder til at vurdere kombinationseffekter af forskellige stoffer på baggrund af 
vurdering af undersøgelser af de enkelte stoffer”.
Der eksisterer en omfattende mængde videnskabelig litteratur på området, der afspejler fl ere årtiers arbejde 
med at bestemme karakteristika for kombinationer af miljøfremmede stoffer. Dette åbner muligheder for at få 
implementeret et eksplicit hensyn til kombinationseffekter i miljøreguleringen. (Bliss; 1939; Hermens et al.; 
1984; Berenbaum; 1989; Altenburger et al.; 2000; Deneer; 2000; Arrhenius et al.; 2004; Backhaus et al.; 2004) 
En stor del af denne litteratur omhandler mulighederne for at bestemme en kemisk blandings kombinerede 
effekt på baggrund af viden om de enkelte stoffers effekt. Fordelen ved denne tilgang er, at den tillader vurde-
ring af kombinationseffekter uden generering af en stor mængde data fra forsøg med kombinationseffekter. 
Problemet med denne tilgang er, at det kun er muligt at estimere kombinationseffekter såfremt der ikke sker 
noget ”uventet” når stofferne bliver blandet. Til gengæld tillader denne tilgang, at effekter kan beregnes inden 
stofferne blandes. Derved kan den anvendes i en prospektiv reguleringskontekst. 
Der er to generelt accepterede referencemodeller, der anvendes til at beregne de samlede effekter ud fra viden 
om enkeltstoffer, kaldet Concentration Addition og Independent Action (for nærmere beskrivelse se kap. 
3). De tager begge udgangspunkt i, at stofferne i blandingen ikke infl uerer på hinandens giftighed (Bliss; 
1939). Hvis en sådan interaktion imellem de enkelte stoffer forekommer, kan det betyde at estimeringer med 
ovennævnte modeller under- eller overvurderer blandingens giftighed. Da udgangspunktet for at foretage 
risikovurderinger er, at de skal give et ”reasonable worst case scenario” som efterfølgende kan anvendes til 
fastsættelse af den egentlige regulering, (Mayer and Glegg; 1998) kan dette således være et problem. Derfor 
er det for det første vigtigt at undersøge om de to referencemodeller kan anvendes til at forudsige kombina-
tionseffekter, for det andet om den ene er at foretrække og for det tredje om der er afvigelser, som er vigtige 
i et økotoksikologisk perspektiv.
Alternativet til at beregne kombinationseffekter på baggrund af enkeltstof effekter er, at bestemme giftig-
heden af hele blandinger. Denne tilgang anvendes somme tider i Danmark bl.a. ved vurderinger af spilde-
vandstoksicitet, hvor prøver af spildevandet testes (MST; 2002). Fordelen ved denne tilgang er, at der ikke 
er nogen grundlæggende forudindtagede antagelser, der infl uerer på bestemmelsen af toksiciteten. Et af 
problemerne ved denne tilgang er, at det kun er muligt at bestemme effekter af aktuelle blandinger, hvilket 
i praksis betyder at f.eks. baggrundskoncentrationer i recipienten samt andre tilledninger ikke indarbejdes i 
vurderingen (MST; 2002). Derfor har denne tilgang ikke de samme prospektive vurderingsmuligheder som 
den førstnævnte. 
Vi har derfor valgt at undersøge om det er muligt at udarbejde et prospektivt reguleringsværktøj, der kan 
anvendes i den praktiske vandmiljøregulering, og vores problemformulering lyder:
Hvilke muligheder og barrierer eksisterer der for, at hensynet til kombinationseffekter af miljøfremmede 
stoffer kan implementeres i den danske vandmiljøregulering?
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For at besvare denne problemformulering, har vi opstillet følgende arbejdsspørgsmål, der er styrende for den 
analytiske tilgang:
• Er det muligt at bestemme og forudsige kombinationseffekter af miljøfremmede stoffer ved hjælp af ek-
sperimentelle observationer samt matematisk modellering? 
• Kan naturvidenskaben, herunder specielt økotoksikologien, give de svar, der er nødvendige for, at man kan 
indarbejde kombinationseffekter i reguleringen, eller er problemstillingen så kompleks, at den monokau-
sale paradigmatiske tilgang ikke kan frembringe tilfredsstillende svar?
• Er der juridisk hjemmel til at implementere et reguleringsværktøj, der muliggør hensyntagen til kombina-
tionseffekter, i den danske kemikalieregulering?
• Er det muligt at vurdere om et sådant reguleringsværktøj kan implementeres i praksis, med udgangspunkt 
i den måde, hvorpå de eksisterende retningslinjer for vandmiljøreguleringen bliver efterlevet?
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2 Teori og metode
Formålet med dette kapitel er at redegøre for hvilke teoretiske og metodiske overvejelser vi har gjort os under 
udarbejdelsen af specialet. Redegørelsen beskriver de teoretiske, praktiske og empiriske overvejelser der har 
dannet grundlag for udformningen af specialet. Det skal nævnes, at den eksperimentelle metode, der be-
skriver den konkrete metodiske fremgangsmåde vi har anvendt i vores eksperimentelle forsøg, er henlagt til 
kapitel 3. Dette skyldes, at vi har valgt at udforme dette kapitel som et udvidet artikeludkast, der efterfølgende, 
forhåbentlig, skal publiceres i et peer-reviewed økotoksikologisk tidsskrift. Dette er ligeledes årsagen til, at 
kapitel 3 er skrevet på engelsk.
Vi har valgt at opbygge vores speciale omkring to analyser. En eksperimentelt funderet økotoksikologisk 
analyse samt en empirisk funderet reguleringsmæssig analyse. Udover det naturlige i, at et miljøbiologisk 
speciale omhandler egne eksperimentelle observationer, giver denne del os mulighed for at lave en konkret 
og detaljeret redegørelse for styrker og svagheder ved at anvende eksperimentelle videnskabelige data som 
grundlag for miljøregulering. Derved kvalifi cerer vi os til at diskutere, hvordan økotoksikologien kan anven-
des i en reguleringsmæssig kontekst. 
Vores problemfelt er reguleringen af miljøfremmede stoffer. Der er en række forskellige reguleringsmæssige 
tilgange man kan anvende, hvis man ønsker at begrænse denne type forurening. Vi har valgt at arbejde med 
offentlig regulering som værktøj til at begrænse effekterne af de miljøfremmede stoffer. Den anden analyse 
omhandler hermed, hvilke muligheder og barrierer der eksisterer i den danske regulering af tilførsler af mil-
jøfremmede stoffer til det akvatiske miljø.
Ved at drage de erfaringer vi tilegner os gennem vores eksperimentelle arbejde ind i diskussionen af hvordan 
økotoksikologien anvendes i vandmiljøreguleringen, kan vi konkretisere kompleksiteten og belyse nuancerne 
i denne del af reguleringen. 
2.1 Økotoksikologiens rolle i reguleringen af miljøfremmede stoffer
Hensynstagen til miljøet medfører ofte en begrænsning af den enkeltes frihed. Da denne frihed til at handle 
er en af byggestenene i vores samfund, er det nødvendigt at dokumentere at restriktionen er videnskabeligt 
funderet og ikke beror på politisk overbevisning (Moe; 2000). Vi anser staten for at være et produkt af en hi-
storisk, industriel og samfundsmæssig udvikling, hvor statsintervention eller regulering er en forudsætning 
for at produktion kan foregå. Når effekter af aktiviteter i en sektor af samfundet får konsekvenser for andre 
sektorer eller privatpersoner er det statens rolle at regulere. Eksempelvis når en virksomhed udleder forure-
net spildevand, der ødelægger drikkevandsressourcer, fi skerimuligheder for andre i samfundet etc.
Statens regulering af miljøfremmede stoffer er i høj grad funderet i økotoksikologisk viden (Mayer and Glegg; 
1998; Calow and Forbes; 2003). Økotoksikologien anses for at være en anvendt regulatorisk videnskab, der 
producerer den viden, der danner det videnskabelige fundament for vandmiljøreguleringen af miljøfremmede 
stoffer. På den måde anses de økotoksikologiske vurderinger ofte for at være rent tekniske vurderinger, der kan 
ses som objektive data, som efterfølgende udgør grundlaget for en politisk proces. (Mayer and Glegg; 1998) 
Forudsætningen for, at økotoksikologiske data kan anskues på denne måde er, at de giver et forholdsvist enty-
digt billede, der ikke giver anledning til subjektive vurderinger. Problemet med denne måde at anskue økotok-
sikologien på er, at den på ingen måde er en eksakt videnskab, og derfor sjældent kan bidrage med entydige 
konklusioner om miljøfremmede stoffers potentielle skadelige virkninger på økosystemerne. Dette skyldes 
at de monokausale årsags-virknings sammenhænge som bliver belyst ved eksperimentel økotoksikologi, er 
meget vanskelige at ekstrapolere til effekter i miljøet, hvor økosystemerne er ekstremt komplekse (Calow and 
Forbes; 2003). Det betyder, at de mest eksakte resultater produceres i såkaldte retrospektive vurderinger, hvor 
miljøeffekter af allerede forkomne forureninger bedømmes. Denne type vurderinger er vigtige, fordi erfarin-
ger kan anvendes som udgangspunkt for fremtidige regulering af lignende forhold, men de beskytter ikke de 
økosystemer de konkret undersøger fra den forurening undersøgelsen omhandler. 
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Der er en generel videnskabelig accept af, at der er behov for at understøtte laboratorietest med f.eks. biolo-
gisk monitering. Sådanne moniteringer er nødvendige fordi både prospektive og retrospektive risikovurde-
ringer kun giver svar på de spørgsmål vi stiller. Således var der f.eks. praktisk talt ingen forsøgsprotokoller der 
var designet til at undersøge hormonforstyrrende effekter, før man blev opmærksom på problemet i miljøet 
(Calow and Forbes; 2003). Dette er vigtigt at holde sig for øje, når man vurderer miljøfremmede stoffers ef-
fekter. Således er der en række spørgsmål som økotoksikologien på nuværende tidspunkt har svært ved at 
give entydige svar på. Fra et regulatorisk synspunkt bliver diskussionen om hvor meget og hvilken viden der 
er nødvendig for at foretage en regulering derfor yderst central og interessant. 
Diskussionen af regulering af miljøfremmede stoffer foretages af mange aktører med forskellige tilgange 
og målsætninger. Der kan siges at være to tilgange der kan beskrives som modpoler, hvor den ene ønsker 
regulering af miljøfremmede stoffer ved den mindste formodning om skadelige effekter og den anden kun 
ønsker reguleringen baseret på entydige fakta. Disse to modpoler repræsenterer ekstremerne i diskussionen 
om hvordan økotoksikologien bør anvendes i vandmiljøreguleringen.  
Det første synspunkt kan være problematisk, hvis konsekvensen bliver ”unødig” regulering. Ud fra et miljø-
mæssigt synspunkt er den anden holdning ligeledes problematisk, fordi fuldkommen eksakt viden aldrig kan 
genereres, og et krav herom derfor kan trække en nødvendig regulering i langdrag, med skadelige effekter på 
miljøet som konsekvens. 
Forsigtighedsprincippet spiller en central rolle i denne diskussion. Der er modstandere og tilhængere af for-
sigtighedsprincippet. I takt med, at princippet er blevet mere og mere funderet i det juridiske grundlag som 
reguleringen er baseret på (KOM; 2000), drejer diskussionen sig ikke så meget om, hvorvidt princippet skal 
anvendes, men i højere grad om hvordan og hvornår princippet anvendes (deFur and Kaszuba; 2002). I dag er 
forsigtighedsprincippet en integreret del af de fl este politiske strategier og reguleringer, såvel i Danmark som 
i EU (KOM; 2001b; Regeringen; 2003). Ifølge EU kommissionen skal forsigtighedsprincippet anvendes når:
”...de videnskabelige oplysninger er ufuldstændige, foreløbige eller usikre, og hvor der er tegn på, at de mulige følger 
for miljø eller mennesker, dyrs og planters sundhed kan være farlige og ikke stemme overens med det valgte beskyt-
telsesniveau” (KOM; 2000)
På den måde kan man sige, at forsigtighedsprincippet bliver aktiveret når videnskaben ikke kan give et til-
fredsstillende svar på den givne problemstilling. Hvis forsigtighedsprincippet skal anvendes i EU regi, forud-
sætter det følgende forudgående undersøgelser:
• Indentifi kation af potentielle negative følger
 Hvis en potentiel risiko identifi ceres skal potentielle negative virkninger identifi ceres først. Denne identi-
fi kation skal bygge på teoretiske overvejelser og ikke en konkret risikoopfattelse.
• Videnskabelig vurdering
 Pålidelige videnskabelige data og logiske argumenter skal tages i betragtning i vurderingen af om den po-
tentielle risiko overhovedet vil indtræffe. Herunder skal omfang, varighed og reversibilitet af de potentielle 
skader vurderes. Disse elementer bør indgå i en risikovurdering, som bør danne udgangspunkt for den 
videnskabelige vurdering.
• Videnskabelig usikkerhed
 Kan groft deles op i tre typer af usikkerheder, der alle skal vurderes: systematiske fejl, tilfældighed og sand 
variabilitet. Bestemmelsen af usikkerheder er dog meget kompleks, og indeholder aspekter som ekstra- og 
interpolation mellem arter, trofi ske niveauer og forskellige økologiske niveauer. (KOM; 2000)
Således er kravet til videnskabelig viden helt central i forhold til reguleringen efter forsigtighedsprincippet, og 
da princippet skal aktiveres når der ikke er viden nok, er enhver form for regulering funderet i den naturvi-
denskabelige viden, som er fundamentet for det reguleringsmæssige paradigme. Da vi ønsker at undersøge, 
i hvilket omfang hensynet til kombinationseffekter kan implementeres i det nuværende reguleringspara-
digme, er udgangspunktet for vores tilgang til problemet ligeledes funderet i økotoksikologien. 
 15
2.1.1 Prospektive vurderinger og modellers rolle
Da vores udgangspunkt er at undersøge, hvordan man bedst sikrer beskyttelsen af økosystemerne i de danske 
kystnære områder, er det helt centralt at vurdere i hvilket omfang det er muligt at foretage prospektive øko-
toksikologiske undersøgelser som udgangspunkt for den politiske regulering. Det reguleringsparadigme, der 
anvendes i dag sigter i høj grad mod en prospektiv vurdering (ECB; 2003). 
Det største problem ved at foretage prospektive vurderinger er, at det er nødvendigt at reducere antallet af va-
riable parametre betydeligt for at forudsige effekterne af et miljøfremmed stof. Det betyder, at de komplekse 
åbne økosystemer nødvendigvis må betragtes som lukkede mindre komplekse systemer. Denne fremgangs-
måde kan eksemplifi ceres ved den kendsgerning, at risikovurderinger i dag foretages med udgangspunkt 
i det enkelte kemikalies skadelige effekt(er), isoleret fra de andre kemikalier det blandes sammen med i 
miljøet. Dette sker på trods af, at det forekommer intuitivt forkert ikke at tage højde for den samlede toksiske 
belastning. Denne sammenhæng er dog ikke let at undersøge idet kompleksiteten af undersøgelserne, der 
vil være nødvendige for at tage højde for potentielle kombinationseffekter, er for omfangsrig hvis alle typer af 
potentielle kombinationer skal inddrages. 
En anden faktor der vanskeliggør vurderingen af miljøfremmede stoffer er, at det er nødvendigt at ekstrapo-
lere fra forsøg med enkelte organismer til effekter på populationer og økologiske samfund (Calow and Forbes; 
2003). 
De nævnte usikkerheder er blot to blandt mange, som samlet set gør, at økotoksikologiske forudsigelser om 
mulige miljøkonsekvenser er behæftet med så store usikkerheder, at man sjældent kan tale om, at videnska-
ben giver entydige svar.
Af den grund bliver usikkerhederne i EUs risikovurderingsparadigme (samt andre tilsvarende paradigmer) 
håndteret ved at dividere de bestemte effektkoncentrationer med usikkerhedsfaktorer i størrelsesordenen 10, 
100, 1000 efter princippet om, at jo mere viden jo mindre uusikkerhedsfaktor (ECB; 2003). Der er dog ingen 
eksplicit usikkerhedsfaktor i det nuværende paradigme, der er udarbejdet i forhold til det manglede hensyn 
til kombinationseffekter. 
Fra et videnskabeligt synspunkt er det mest hensigtsmæssigt at have så meget viden som muligt, og derfor 
kunne bruge så lille en usikkerhedsfaktor som muligt. På den måde sikrer man, at så få som muligt føler sig 
uretfærdigt behandlet idet det anses for mere acceptabelt at blive reguleret på baggrund af naturvidenskabelig 
viden end på baggrund af en arbitrær usikkerhedsfaktor.    
Modeller kan anvendes til at frembringe viden, som eksperimenter vanskeligere kan producere såsom viden 
om meget komplekse problemstillinger. Modeller anvendes i større og større omfang i reguleringen, fordi 
gode modeller kan producere billige og omfattende estimeringer af potentielle skadelige effekter (Fauser et 
al.; 2001). Samtidig giver modeller ligeledes muligheden for at forudsige fremtidige potentielle forurenings-
scenarier, som ellers dårligt kan forudsiges udelukkende på baggrund af eksperimentelle data. 
Derudover anvendes modeller også i vid udstrækning til at fortolke, inter- og ekstrapolere eksperimentelle 
resultater. Problematikken med kombinationseffekter har en karakter der gør at modeller i høj grad kan an-
vendes med fordel. Dette skyldes problemstillingens kompleksitet. I dette speciale spiller modeller derfor en 
central rolle. Vi anvender og vurderer forskellige modellers egnethed til at bestemme karakteren af kombi-
nationseffekter, forudsige kombinationseffekter, interpolere effektkoncentrationer samt ekstrapolere effekter 
fra forsøg med enkelte organismer til potentielle effekter på populationer. Vi vurderer derudover usikkerhe-
derne forbundet med de modeller vi anvender, set i relation til de usikkerheder der generelt er forbundet med 
vandmiljøreguleringen. 
2.2 Offentlig regulering som miljøreguleringsværktøj
Offentlig regulering er en grundlæggende forudsætning for miljøbevarelse generelt. Dette skyldes, at miljø-
regulering ofte afstedkommer et gode for samfundet, men ligeså ofte udgør en (socio)økonomisk belastning 
for den eller de parter som reguleringen berører (Moe; 2000), f.eks. i form af økonomisk tab, udfl ytning af 
virksomheder med fyringer som konsekvens o.l. Derfor er miljøforbedringen i sig selv sjældent et tilstræk-
keligt incitament for at få den regulerede part til ikke at skade miljøet, idet der ofte er økonomiske fordele ved 
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ikke at have miljøbeskyttelse som en afgørende parameter (Moe; 2000). Kommissionen for det europæiske 
fællesskab forholder sig også til denne problematik:
”Beslutningstagerne står konstant i det dilemma, at de skal opveje enkeltpersoners, erhversvlivets og organisationers frihed 
og rettigheder mod behovet for at reducere eller fjerne en risiko for negative følger for miljø eller helbred” (KOM; 2000)
Derfor kræves der som omtalt ovenfor specifi k faglig viden før man kan regulere, for at sikre at ingen bliver 
reguleret unødigt og uretfærdigt. 
Et alternativ til den egentlige regulering er, at virksomheder selv søger at undgå de skadelige kemikalier. 
Problematikken omkring miljøfremmede stoffer er dog så kompleks, at det er nærmest umuligt at agere 
medmindre man har specifi k faglig indsigt. Det er kun de største virksomheder, der har ressourcer til at have 
den fornødne viden på dette område, hvorfor frivillig udfasning af skadelige kemikalier ofte er en praktisk 
umulighed for mange virksomheder, medmindre de bliver vejledt af de offentlige myndigheder.
Samtidig kan der argumenteres for, at et demokratisk funderet samfund bør reguleres af de demokratisk sty-
rede organer, og ikke udelukkende af de aktører der har økonomiske interesser indblandet. At den offentlige 
regulering bør være et centralt fundament for reguleringen, fremgår af EUs hvidbog om nye styreformer 
(KOM; 2001a). Her fremhæves åbenhed og offentlig deltagelse som centrale fundamenter for, at reguleringen 
skal komme til at fungere bedre, samt at offentligheden skal få en større tiltro til det europæiske samarbejde. 
Det er således kommissionens holdning at en styrkelse af de demokratiske kræfter er nødvendig for at udvikle 
EU samarbejdet (KOM; 2001a).
2.2.1 Brugen af proportionalitetsprincippet
Proportionalitetsprincippet er udsprunget af tankegangen om at de frie markedskræfter er nødvendige for et 
dynamisk samfund (De Europæiske Fællesskabers Tidende; 2002). Princippet optræder på lige fod med for-
sigtighedsprincippet i strategier, love o.l. Hensynet til proportionalitetsprincippet er derfor en af de faktorer, 
der skal inddrages i vurderingen af risikostyring på baggrund af forsigtighedsprincippet (KOM; 2000). Som 
ovenstående citat i afsnit 2.2 antyder, kan de to principper være modstridende, hvilket vanskeliggører den po-
litiske afgørelse omkring hvorvidt et kemikalie skal underlægges en mere eller mindre restriktiv regulering. 
Såfremt den naturvidenskabelige viden på området er så fyldestgørende, at det ikke er nødvendigt at anvende 
forsigtighedsprincippet, undgår beslutningstagerne derfor at komme i dette dilemma. Ofte vil den konkrete 
regulering dog ikke tage udgangspunkt i så konkret viden, og derfor bliver den politiske afvejning af de to 
principper afgørende. Da specifi kke økonomiske interesser vejer tungt i den politiske proces, bliver hensynet 
til proportionalitetsprincippet ofte større end hensynet til forsigtighedsprincippet.  
Nærhedsprincippet er et af de andre principper der er centralt i det europæiske samarbejde (De Europæiske 
Fællesskabers Tidende; 2004). Princippet går grundlæggende ud på, at regulering skal foretages så nært på det 
regulerede objekt som muligt. I relation til dette speciale betyder det, at reguleringen skal søges på nationalt 
og regionalt plan, såfremt det er muligt. Derfor er det naturligt at strukturere vores analyse efter det samme 
princip. Specielt da vi ønsker at undersøge hvordan hensynet til kombinationseffekter kan implementeres i 
den konkrete daglige vandmiljøregulering. Derfor tager vores reguleringsmæssige analyse udgangspunkt i 
den praksisnære regulering, der udføres på regionalt niveau.
2.3 Vandmiljøreguleringens hierarki
Organisationen i den danske miljøforvaltning er fordelt på tre administrative niveauer – stat, amt og kom-
mune. Derudover udgøre EU et fjerde niveau. Da dette speciale er udarbejdet under behandlingen af den 
kommende strukturreform, er det endnu ikke til at sige hvordan kompetencefordelingen bliver mellem stat, 
kommuner og de nye regioner. Formodentlig kommer regionerne ikke til at spille en afgørende rolle i den 
fremtidige miljøbeskyttelse, men da ingen ved det, er dette spekulativt. Derfor har vi valgt at anskue miljø-
reguleringens hierarki som bestående af tre niveauer. regionale myndigheder, nationale myndigheder samt 
internationale myndigheder (se fi gur 2.1). 
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På trods af, at den danske miljøadministration er underlagt det føromtalte hierarki, er der i stort omfang 
mulighed for at agere på de enkelte myndighedsniveauer. Dette skyldes, at den danske miljøadministration 
er opbygget udfra princippet om stærkest mulig decentralisering. Denne opbygning, som er funderet i et 
historisk sammenfald mellem kommunalreformen og vedtagelsen af den første miljøbeskyttelseslov i star-
ten af 70erne betyder, at en meget stor del af den praktiske miljøforvaltning foregår på det regionale niveau. 
Således er de regionale myndigheder ansvarlige for udstedelser af udledningstilladelser samt tilsyn med 
virksomhederne. 
2.3.1 Regionale myndigheder
De regionale myndigheder er en samlebetegnelse for kommuner og amter. Med udgangspunkt i princippet 
om størst mulig decentralisering, varetager kommunerne jf. miljøbeskyttelsesloven (mbl. 912) §65 alle regler, 
der ikke specifi kt er pålagt amterne (Moe; 2000). Kommunerne varetager således udstedelse af udledningstil-
ladelser fra de virksomheder, der er opført på listen over godkendelsespligtige virksomheder samt efterføl-
gende tilsyn med disse. 
Kommunerne driver og har ansvaret for de kommunale rensningsanlæg, og varetager derfor udstedelsen 
af udledningstilladelser til det kommunale kloaknet. Dette gælder også for de liste-virksomheder der ellers 
hører under amtets ansvarsområde. Derudover varetager kommunerne driften af lossepladser og forbræn-
dingsanlæg og er ligeledes vandløbsmyndighed for kommunevandløb (ca. 13.000 km vandløb) (Mayer and 
Glegg; 1998). 
Amter varetager de opgaver, der har en sådan karakter, at de miljømæssige aspekter overskrider kommune-
grænserne. De vigtigste og mest ressourcekrævende opgaver er recipienttilsyn, der består i at amterne tager 
prøver fra vandløb, søer og kystvande og giver sammenfattende beskrivelser af miljøforholdene i disse. Disse 
beskrivelser danner grundlag for recipientkvalitetsplanlægningen og er derfor central i forhold til sikring af 
miljøforhold i recipienterne3. Amterne er ligeledes miljømyndighed i forhold til liste-virksomhederne, hvilket 
indebære udstedelse af miljøgodkendelser samt udførelse af tilsyn. Virksomheder der har fået amtslig miljø-
godkendelse, skal dog stadig have kommunal spildevandstilladelse, medmindre de har direkte udledning til 
recipienten. En anden meget central amtslig post er tilsyn med de kommunale rensningsanlæg. Udledninger 
fra de kommunale rensningsanlæg skal leve op til recipientkvalitetsplanen. Derudover er amterne vandløbs-
myndighed for de amtslige vandløb (ca. 7.000 km) (Mayer and Glegg; 1998).
Derudover varetager amterne Vurderinger af Virkninger på Miljøet (VVM). VVM tilgangen, der kun udføres 
ved etablering af nye anlæg, er den mest holistiske tilgang til bedømmelse af forureningspotentialer i den 
danske miljøregulering, og derfor er det naturligt at undersøge, hvordan et komplekst problem som kombi-
nationseffekter af miljøfremmede stoffer kan håndteres i denne kontekst.
Internationale myndigheder
(herunder primært EU)
Nationale myndigheder 
(herunder primært Miljøministeriet)
Regionale myndigheder 
(Amter og kommuner)
Figur 2.1 Figuren illustrerer den forståelse af miljøreguleringens 
hierarki, der danner udgangspunkt for specialet. Som det ses, er de 
regionale myndigheder underlagt de nationale myndigheder som 
igen er underlagt internationale myndigheder. For yderligere for-
klaring se tekst.
2.  mbl 91 er en forkortelse for den mijløbeskyttelseslov der blev vedtaget i 1991, til forskel fra mbl 73 der refererer til den første miljøbeskyt-
telseslov af 1973.
3. Det skal nævnes, at man i vidt omfang er gået bort fra betegnelsen recipient, og i stedet omtaler vandområderne som overfl adevand. 
Vi fastholder dog betegnelsen recipient i dette speciale, idet vi mener det er dækkende for vores tilgang til miljøbeskyttelse. Derudover er 
begrebet ved at få en renæssance i forbindelse med implementeringen af Vandrammedirektivet. 
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2.3.2 Nationale myndigheder
Af de nationale myndigheder er det primært Miljøministeriet og de tilhørende styrelser, der har ansvar og be-
føjelser på miljøområdet (Christensen; 1996). Miljøstyrelsen har bl.a. til opgave at vejlede de regionale myn-
digheder (Mayer and Glegg; 1998). Da Miljøstyrelsen ligeledes varetager den praktiske administration af Lov 
om miljøbeskyttelse (kaldet Miljøbeskyttelsesloven) (LBK; nr 753/2001), er denne styrelse central i forhold 
til dette speciale. Landsplanafdelingen varetager administrationen af Lov om planlægning (kaldet Planloven) 
(LBK; nr 883/2004). Planloven er hjemmel for VVM-redegørelser.
En undtagelse fra ovennævnte regulering er landbrugets miljøforhold, herunder anvendelse af pesticider, der 
er reguleret af Plantedirektoratet. Plantedirektoratet har således beføjelser til at stille miljøkrav til brugen af 
pesticider, hvilket ikke er tilfældet for de nationale miljømyndigheder (Mayer and Glegg; 1998).
2.3.3 Internationale myndigheder
Af de internationale myndigheder, der er betydende for Danmarks vandmiljøregulering, er EU den altoverve-
jende aktør. Som EU medlem, er vi underlagt de retningslinjer, som er fastsat i EUs forordninger og direktiver. 
EUs handelspolitik betyder bl.a. at miljøregulering ikke må skabe handelshindringer på det indre marked. I 
praksis betyder det, at EUs miljøregulering (herunder vandmiljøregulering) kan konstrueres på to måder. Enten 
kan den være opbygget som totalharmonisering, der, med hjemmel i art. 95 i Traktaten sikrer, at reguleringen i 
de enkelte medlemsstater ikke varierer og derved ikke skaber handelshindringer, eller den kan være udformet 
som et minimumdirektiv, der, med hjemmel i art. 175 i Traktaten, giver de enkelte medlemsstater mulighed for 
at skærpe reguleringen nationalt, og på den måde være forgangsland (Boye og Ege; 2001). 
For vandmiljøreguleringen er Vandrammedirektivet, der er udformet udfra det sidst nævnte princip, vigtigst. 
I forhold til regulering af miljøfremmede stoffer, er der dog et vist overlap med andre love, og ikke mindst 
den tekniske vejledning (TGD
4
) der anvendes til at risikovurdere miljøfremmede stoffer ud fra. Således er det 
anført i vejledning 4 af 2004 fra Miljøstyrelsen, at alle kemikalier bliver behandlet efter TGD princip i forhold 
til fastsættelse af kvalitetskriterier (VEJ; nr 4/2004). Vigtigst i denne kontekst er dog, at vandrammedirektivet 
er et minimumsdirektiv, og dermed åbner mulighed for at Danmark kan være forgangsland med hjemmel i 
dette direktiv. Dette bevirker, at der formelt er mulighed for, at hensynet til kombinationseffekter kan imple-
menteres her.
2.4 Specialets opbygning
Nedenfor følger en overordnet beskrivelse af de to analyser, med fokus på strukturen i analyserne og anven-
deligheden i forhold til at svare på specialets problemformulering. 
2.4.1 Den økotoksikologiske analyse
Det analytiske udgangspunkt i dette speciale er som sagt eksperimentelt. Ved at udføre egne forsøg, og be-
handle resultaterne ud fra den naturvidenskabelige teoretiske ramme, der anvendes på området, bliver vi i 
stand til at vurdere videnskabelige og tekniske muligheder og usikkerheder, som er forbundet med vurdering 
af kombinationseffekter af miljøfremmede stoffer og anvendelsen af eksperimentel videnskab generelt i re-
guleringen.
Vi har anvendt en standardiseret testmetode med det lille pelagiske5 krebsdyr Daphnia magna. Da denne 
organisme har en hurtig generationstid, har det muliggjort at vi både har kunnet udføre akutte immobili-
tetsforsøg (48 t.) samt kroniske reproduktionsforsøg (21 d). Derudover er D. magna en af de mest anvendte 
forsøgsorganismer inden for økotoksikologien, hvilket betyder, at der var en stor mængde reference litteratur 
vi kunne forholde vores resultater til.
4. Technical Guideance Document
5. Pelagiske organismer lever fritsvømmende i vandsøjlen.
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Kombinationer af miljøfremmede stoffer
Hovedformålet med vores eksperimentelle arbejde er at undersøge, hvorvidt vi kan bedømme hvilken type 
kombinationseffekt vores blandinger har, samt om det er muligt at forudsige den samlede effekt på baggrund 
af forsøg med stofferne enkeltvis. Til det formål har vi opstillet et forsøg ud fra et specifi kt design, der har 
gjort det muligt for os at vurdere blandingernes kombinerede effekter kvalitativt (se kapitel 3 for uddybende 
forklaring). Udover disse blandingsforsøg anvender vi de to mest anerkendte referencemodeller (Concentra-
tion Addition og Independent Action) til at estimere den samlede effekt på baggrund af stoffernes individu-
elle effekter. 
De to tilgange har hvert sit formål. Økotoksikologer, der arbejder med kombinationseffekter er meget interes-
serede i at bestemme effekter af blandinger hvor de enkelte stoffer påvirker hinandens toksicitet. Sådanne 
interaktioner kan bevirke, at blandingerne har en enten synergistisk (mere end additiv) eller antagonistisk 
(mindre end additiv) effekt. Denne type viden er helt central hvis kombinationseffekter skal implementeres i 
reguleringen, fordi de kan ændre på den reelle påvirkning af de økosystemer vi ønsker at beskytte. Samtidig 
vil det være en fordel, hvis blandingers effekter kan beregnes ud fra viden om de enkelte stoffers toksicitet. 
Der eksisterer i forvejen en del viden omkring mange stoffers effekter enkeltvis. Det vil være en fordel hvis 
man kan anvende den viden til at beregne stoffernes samlede toksicitet for eksempel ved at anvende matema-
tiske modeller. Da det i praksis vil være meget vanskeligt at udføre forsøg med kombinationer af alle relevante 
stoffer, vil matematisk estimering være en måde hvorpå et ellers uoverskueligt problem kan håndteres.
Forskellige endpoints og andre variable 
Udover forsøgene med kombinationer af miljøfremmede stoffer, udfører vi en række forsøg som har til for-
mål at vurdere betydningen af valg af assay6 og endpoint7. Vi udfører kroniske forsøg som vi sammenligner 
med vores akutte forsøg, for at bedømme de uusikkerhedsfaktorer, der anvendes til at ekstrapolere imellem 
de to niveauer. Derudover laver vi forsøg med et alternativt akut endpoint, for at vurdere det standardiserede 
endpoint. Endelig laver vi en række forsøg, der har til formål at vurdere forskellige parametres betydning for 
resultaterne. Denne viden anvender vi til at diskutere udsagnskraften af økotoksikologiske resultater, set i 
relation til vandmiljøreguleringen.
Udsagnskraften af eksperimentelle forsøg 
i en reguleringsmæssig kontekst
Samlet set danner vores eksperimentelle resul-
tater således udgangspunkt for en diskussion af 
hvilken udsagnskraft denne type resultater bør 
tillægges, set i den teoretiske reguleringsmæs-
sige kontekst, der er beskrevet ovenfor. Vi mener, 
at vi ved at have egne forsøg og ved at anvende 
dem til at konkretisere vores pointer har et godt 
udgangspunkt for at diskutere dette, der i sidste 
instans handler om hvilken rolle økotoksikologi-
en kan og bør spille i reguleringen af miljøfrem-
mede stoffer. 
6. Et assay er en forsøgsprocedure. F.eks. udføres immobilitetstesten med udgangspunkt i et assay der er beskrevet i OECDs guideline.
7.  Et endpoint er den parameter der måles på i et eksperimentelt forsøg. F.eks. er immobilitet endpoint i ovennævnte assay.
Muligheder
Barrierer
Barrierer
Barrierer
Analyse af muligheder 
og barrierer på det 
regionale niveau
Analyse af hvordan de 
nationale myndigheder 
kan komplettere den 
regionale regulering
Analyse af hvordan 
EU kan undersøtte 
implementeringen af 
kombinationseffekter
Diskussion og konklusion
Figur 2.2 Illustration af strukturen i den reguleringsmæssige 
analyse. Analysen er opdelt i tre delanalyser, omhandlende de 
tre niveauer i miljøregulerings hierarki. Hver delanalyse har til 
formål at belyse muligheder, som indgår i den endelige diskus-
sion og konklusion, og barrierer, der udgører udgangspunktet 
for analysen på det næste niveau.
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2.4.2 Den reguleringsmæssige analyse
I den økotoksikologiske analyse søger vi som sagt at belyse de naturvidenskabelige aspekter af problemfor-
muleringen. Den efterfølgende analyse omhandler mulighederne og barriererne for at implementere dette 
regulatoriske værktøj i den danske vandmiljøregulering. Grundet den hierarkiske struktur som den danske 
forvaltning er opbygget omkring, har vi valgt at opbygge denne analyse af tre delanalyser. En på hver af de 
myndighedsniveauer vi opererer med (se fi gur 2.2).
Analysen har til formål at undersøge de konkrete muligheder og barrierer der eksisterer for implementerin-
gen af hensynet til kombinationseffekter i vandmiljøreguleringen.
Den regionale delanalyse
Vores reguleringsmæssige analyses formål er at klarlægge hvilke formelle og praktiske muligheder og bar-
rierer, der har betydning for muligheden for at implementere hensynet til kombinationseffekter i den danske 
regulering. Af den grund har vi valgt at lade den reguleringsmæssige analyse tage udgangspunkt i forvalt-
ningen på det regionale niveau, idet den praktiske forvaltning primært foregår på dette niveau. Delanalysen 
er struktureret omkring de tre centrale lovgivninger, der har størst betydning på området (miljømålsloven, 
planloven og miljøbeskyttelsesloven). De juridiske og formelle aspekter af disse tre love bliver sammenholdt 
med praktiske erfaringer fra en række relevante aktører. De barrierer der identifi ceres i delanalysen er efter-
følgende styrende for den næste delanalyse (den nationale).
Den nationale delanalyse
På trods af, at de regionale myndigheder, i et vidt omfang, varetager den konkrete regulering, er der dog stadig 
barrierer der ikke kan overkommes på dette niveau. De kan skyldes juridiske og praktiske barrierer, der ikke la-
der sig løse på regionalt niveau, men derimod skal løses på mere overordnede niveauer. Løsningen på en række 
af disse barrierer kan søges på nationalt niveau. Vores nationale delanalyse søger derfor at belyse, hvordan de 
nationale myndigheder søger at komplettere de regionale myndigheder på disse områder. Således har denne de-
lanalyse en lidt anden strukturel karakter end den regionale, idet den ikke har et formelt juridisk udgangspunkt, 
men tager udgangspunkt i de praktiske problemer og barrierer, der er identifi ceret i den regionale delanalyse.  
Den internationale delanalyse
Den sidste delanalyse omhandler de internationale rammer som den danske miljøregulering er underlagt. Da 
EU er den helt centrale internationale organisation på dette område, omhandler delanalysen primært EU regler 
og love. Vi behandler primært vandrammedirektivet, herunder udvælgelsen af farlige og prioriterede stoffer, 
idet dette direktiv er mest betydende for vandmiljøreguleringen. Derudover redegør vi for på hvilke områder 
hensynet til kombinationseffekter allerede er implementeret, for at vurdere om erfaringer fra disse områder kan 
overføres til vandmiljøreguleringen. Andre internationale aftaler bliver også behandlet, idet omfang forpligtigel-
serne i dem kan have betydning for muligheden for at implementere hensynet til kombinationseffekter. 
2.5 Interviews som empiri
Vi har lavet en række semistrukturerede kvalitative interviews med forskellige aktører i og omkring central-
administrationen i Danmark, EU, de danske amter. Hertil nogle af de aktører der er impliceret i de mere 
tekniske aspekter af problematikken omkring kombinationseffekter. 
Denne empiri har vi indsamlet i form af kvalitative interviews. Vi har foretaget en række ekspertinterviews, 
der eksempelvis har klargjort anvendelse af matematiske modeller eller den videnskabelige konsensus inden-
for et område. Endvidere har formålet været at afdække forvaltningspraksis. Vi har således haft forskellige 
respondenter at forholde os til. Vi har før hvert interview udformet en interviewguide rettet mod responden-
ten, dog uden at gøre denne fuldstændigt styrende. Vi har styret samtalerne, men holdt spørgsmålene åbne 
så de ikke blev ledende da essensen i det kvalitative interview er åbenhed samtidig med, at interviewet styres 
mod den problemstilling der er relevant. Interviewguiderne har været opbygget af tematiserede kategorier. 
Denne tematisering er efterfølgende også blevet benyttet i kategoriseringen af interviewene indenfor katego-
rier såsom juridiske og praktiske barrierer. Vores interviews kan derfor karakteriseres som semistrukturerede 
kvalitative interviews (Kvale; 1996). 
Med hensyn til transkriberingen er det vigtigt at holde sig for øje, at denne ikke er en 100% gengivelse af 
interviewet. Hvis der under interviewet er opstået passager, hvor interviewet har omhandlet emner der slet 
ikke har haft relevans for specialet, er disse passager udeladt under transkriberingen.
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Aktørernes udsagn bliver holdt op imod de formelle retningslinjer der er beskrevet i love, forordninger og 
vejledninger. Denne tilgang muliggør en vurdering af konkrete såvel som formelle muligheder og barrierer. 
Samtidig giver den ligeledes grundlag for at vurdere om formelle krav og muligheder virker efter hensigten, 
hvilket igen kan anvendes til at vurdere den mulige effekt af nye tiltag. 
2.5.1 Præsentation af aktører
Nedenfor følger en kort præsentation af de forskellige aktører. 
• Ina Andreasen (IA) fra Proctor & Gamble (P&G). P&G er en af verdens største downstreamusere8, og har 
samtidig en omfattende miljøsektion. IA er kemiingeniør og leder af den danske PR afdeling. P&Gs hold-
ninger er centrale, idet det efter EUs nye kemikalielov er industrien der skal tilvejebringe de videnskabelige 
data, som risikovurderingerne udføres på baggrund af. Industriens holdning til at udvide de videnskabelige 
krav til risikovurderinger er derfor central i forhold til at vurdere hvorvidt vores implementeringsstrategi 
kan vinde indpas.
• Jens Streibig (JS) fra Den Kgl. Veterinær- og Landbohøjskole (KVL).  JS er professor på KVL, og har blandt 
andet arbejdet med kombinationseffekter af herbicider. Han har publiceret fl ere artikler om kombination-
seffekter, og interviewet med ham bidrager derfor med viden omkring de naturvidenskabelige overvejelser 
der ligger til grund for den konsensus, der eksisterer omkring estimering af kombinationseffekter. 
• John Christian Larsen (JChL) fra Fødevaredirektoratet (FVD). JChL har været Chairman på en rapport 
omhandlende viden omkring kombinationseffekter. Han har en del viden omkring hvilke muligheder der 
er for at implementere kombinationseffekter i dansk regulering, samtidig med at han kender en del til det 
videnskabelige grundlag på området. En central aktør i vores analyse, da han har viden om de politiske 
strømninger og den videnskabelige konsensus der er inden for vores problemfelt.
• Magrethe Winther Nielsen (MWN) fra Danmarks Hydrologiske Institut (DHI). MWN har været medforfat-
ter på et miljøprojekt som Miljøstyrelsen har udgivet, omhandlende anbefalinger til spildevandsregulering. 
Anbefalingerne i dette projekt er funderet i en række videnskabelige overvejelser, der er udgangspunktet 
for vores økotoksikologiske undersøgelse. Derfor bidrager interviewet med MWN både med viden omkring 
baggrunden for at diskutere kombinationseffekter i relation til spildevand, og ligeledes med viden der anv-
endes til at diskutere det naturvidenskabelige grundlag for forståelsen af kombinationseffekter.
• Peter Pagh (PP) fra København Universitet (KU). PP er professor i miljøret, og er den førende ekspert i 
Danmark indenfor området. PP har arbejdet med kemikalielovgivning og europæisk miljøret. Interviewet 
er centralt i forhold til at vurdere, om der er juridiske barrierer for implementeringen af hensynet til kom-
binationseffekter i dansk kemikalieregulering. Interviewet bidrager ligeledes med viden om, hvordan det 
vil være mest hensigtsmæssigt at implementere dette hensyn, set ud fra et juridisk synspunkt.
• Pia Juul Nielsen (PJN) fra Miljøstyrelsen (MST). PJN arbejder i Miljøstyrelsens kemikalieenhed, og har en 
del viden omkring kemikalieregulering. Derfor bidrager dette interview med at klarlægge hvilke muligh-
eder og barrierer der er for at implementere hensynet til kombinationseffekter, i både dansk og europæisk 
kemikalieregulering.
• Palle Sørensen (PS) fra Københavns amt. Palle Sørensen er uddannet miljøtekniker og har arbejdet med 
spildevand i 15 år og de sidste 10 år også med udledningstilladelser i Københavns amt. Arbejdet omfatter 
tilsyn med kommunale rensningsanlæg og udarbejdelse af regionplaner. Dette interview bidrager i den 
regionale analyse, med de erfaringer der kun kommer af at have ”hands on”. PS har et indgående kendskab 
til amternes regulering af spildevand og samspillet mellem amtet og Miljøstyrelsen.
• Bo Neergaard Jacobsen (BNJ) fra Avedøre Spildevandscenter. BNJ er civilingeniør, har lavet Ph.D. om kemiske 
stoffers omsætning i spildevand og har lavet recipientkvalitetsplanlægning for Hovedstadsrådet. Siden 1975 
har BNJ arbejdet med spildevand og har blandt andet deltaget et år i EU kommissionens fælles forsknings-
8. En downstream user er betegnelsen for en aftager af den primære produktion, i dette tilfælde kemikalier, der efterfølgende indarbejdes i 
downstream user produktion.
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center i Ispra. Som leder af udviklingsafdelingen på Avedøre Spildevandscenter har BNJ føling med udviklin-
gen indenfor spildevandsområdet og relationer mellem rensningsanlæg og tilsynsmyndigheder.
• Henning Clausen (HC) fra Miljøstyrelsen. HC er uddannet biolog og har været ansat i Miljøstyrelsen siden 1988. 
De første 8 år arbejdede HC med bekæmpelsesmidler. Siden har arbejdet været koncentreret om miljøfareklas-
sifi cering og vandkvalitetskriterier. Vi ser Miljøstyrelsen som en helt central aktør i forhold til analysen på det 
nationale niveau. Styrelsen er væsentlig som udfarende og fortolkningsbestemmende kraft i forhold til den 
regionale forvaltning af diverse love og bekendtgørelser på vandmiljøområdet.
• Michael Faust (MF). MF har de seneste 15 år arbejdet med problemstillinger indenfor feltet kombination-
seffekter. Dette arbejde har ført til en lang række videnskabelige udgivelser indenfor området sammen 
med en række af de førende forskere på området. MF har deltaget i to store EU projekter, ”PREDICT” og 
”BEAM”, der begge handler om kombinationseffekter og forsøger at bygge bro mellem den naturvidenska-
belige viden og behovet for regulering på området.
• Nina Cedergreen Forchhammer (NCF). NCF er lektor på KVL og arbejder bl.a. med forskning i kombina-
tionseffekter af herbicider. NCF har et indgående kendskab til metoder og teorier omkring kombinationsef-
fekter, og er derfor i stand til at refl ektere over muligheder og problemer med de specifi kke forsøg og tolkn-
ing af disse. Derudover kan hun, med sin naturvidenskabelige baggrund, forholde sig til mere overordnede 
problemstillinger i forhold til at tolke eksperimentelle resultater. 
Transkriberinger af alle interviews fi ndes i bilag III9 på den vedlagte CD.
2.6 De to analysers strukturelle og teoretiske karakter   
Den økotoksikologiske delanalyse er funderet i eksperimentelle observationer, der efterfølgende ekstrapole-
res i forskellige grader alt efter hvilken type problemstilling man ønsker besvaret. Denne fremgangsmåde 
er et produkt af, at naturvidenskabelige undersøgelser er bygget op på en hierarkiske måde, hvor empirien, 
i form af forsøg der undersøger monokausale sammenhænge, kan danne grundlag for abstraktioner i form 
af ekstrapolationer. Det vil sige, at de eksperimentelle forsøg forudsætter de efterfølgende ekstrapolationer, 
og derved adskiller de forskellige faser sig, frem mod tilblivelsen af det søgte resultat, i tid. Derfor kan denne 
analyse siges at være struktureret ud fra et metodemæssigt udgangspunkt, forstået på den måde, at den er et 
udtryk for hvilken metode, der anvendes i naturvidenskabelige analyser, hvor man typisk tager udgangspunkt 
i eksperimentelle forsøg og evt. ekstrapolerer disse efterfølgende. 
Den reguleringsmæssige delanalyse har en lidt anden karakter, idet den ikke i samme grad er hierarkisk 
opbygget. Analysen har ikke den samme lineære temporale opbygning som den naturvidenskabelige, men 
er i højere grad en analyse af forskellige samfundsmæssige virkelighedsdimensioner, der alle omhandler 
regulering af kombinationseffekter af miljøfremmede stoffer. De tre analytiske niveauer adskiller sig ikke 
i tid på samme måde som den økotoksikologiske analyses faser gør, og derfor er interaktionen imellem de 
tre niveauer større end tilfældet er i de økotoksikologiske analysefaser. Der kan sagtens være en udvikling på 
EU-niveau samtidig med at den danske vandmiljøregulering udvikler sig. Ultimativt er det regionale niveau 
underlagt det nationale, som igen er underlagt EU-niveauet, men da udviklingen på de tre niveauer foregår 
sideløbende, kan de forskellige niveauer påvirke hinanden både op og ned i hierarkiet. Således kan f.eks. 
nationale initiativer føre til, at der kommer ændringer på EU-niveauet, som igen vil påvirke det nationale 
niveau. Denne delanalyse er altså ikke struktureret ud fra et metodemæssigt udgangspunkt, men ud fra den 
samfundsmæssige regulerings organisation.
Derfor er de to analyser meget forskellige, da karakteren af dem tager udgangspunkt i henholdsvis et natur-
videnskabeligt orienteret problem og et samfundsvidenskabeligt orienteret problem. De kompletterer hin-
anden og danner hver for sig en del af grundlaget for besvarelse af problemformuleringen. Forståelsen for 
det ontologiske udgangspunkt for reguleringen, der baserer sig på økotoksikologisk viden, er essentiel for at 
kunne diskutere hvordan økotoksikologien anvendes i reguleringen. Samtidig er forståelsen for hvilke pro-
blematikker der vanskeliggør den praktiske forvaltning vigtig i relation til at vurdere om et reguleringsværk-
tøj, baseret på den økotoksikologiske viden, reelt vil kunne anvendes i praksis.
9. Interviewet af Michael Faust adskiller sig fra de øvrige, da det er foretaget via e-mail.
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3.1 Introduction
Risk assessment of anthropogenic toxicants is pri-
marily derived from experiments conducted with 
single toxicants (ECB; 2003). However, toxicity in 
natural ecosystems does not result from single 
toxicant exposure, but is rather a result of expo-
sure to mixtures of toxicants. (Altenburger et al.; 
1996; Gardner et al.; 1998)
Due to this fact, mixture toxicity has been a sub-
ject of ecotoxicological interest for several decades 
(Hermens et al.; 1984; Altenburger et al.; 1996; 
Silva et al.; 2002; Backhaus et al.; 2003). 
Special emphasis has been on determining when 
synergistic effects can be expected (Berenbaum; 
1989; Jacobi et al.; 1996; Gardner et al.; 1998).
Several ecotoxicological challenges are important 
in a mixture toxicity context, and add to the com-
plexity in conducting risk assessment of mixtures. 
Questions regarding choice of endpoint, choice of 
assay and proper quantifi cation of experimental 
results are all important in this regard.   
Finally there is the important question of whether 
knowledge from single toxicant experiments can 
be used to derive information about these toxi-
cants in mixtures. Such an approach would allow 
prediction of mixture toxicity on the basis of al-
ready available knowledge from experiments with 
single toxicants. 
In order to enable incorporation of mixture toxic-
ity in future risk assessment these questions need 
to be addressed. 
It is beyond scope of this thesis to give exhaustive 
answers to all of these questions. However, the 
experiments presented in this Master thesis aim 
towards shedding some light on these questions.
3.1.1 Modeling mixture toxicity
When working with mixture toxicity the most im-
portant questions that need to be answered are 
how mixture toxicity data should be interpreted 
and how they can be used in a predictive way. In 
order to both quantify results and use these re-
sults in a predictive way, mathematical models are 
often applied (Altenburger et al.; 1996)
Simplicity vs. goodness-of-fi t
Applying models to complex ecotoxicological data 
is generally a trade off between simplifi cations, in 
order to quantify the experimental relationships, 
and applying additional parameters to the model, 
in order to make the description of the data more 
exact (Forster; 2000). In other words the essential 
challenge in model selection is to balance simpli-
city against goodness-of-fi t. This type of trade off is 
essentially an implementation of Occam’s Razor, 
which states that “entities are not to be multiplied 
beyond necessity” (Forster; 2000).    
The task of model selection is not an easy one and 
is a scientifi c area of its own. Different models fall 
into two categories: Nested and non-nested models 
(Forster; 2000). Nested models are models which 
are based on the same theory. The more complex 
versions are merely an extension of the simpler 
version, where one or more additional parameters 
are added in order to increase the goodness-of-fi t. 
Non-nested models are models that are based on 
different theories. 
For modelling our dose-response experiments we 
chose to follow the recommendations in the guide-
line to the Daphnia sp. reproduction test, in which 
the logistic model is recommended (OECD; 1998). 
The guideline recommends the simplest version 
of this model (two-parameter), but we chose to ap-
ply the four parameter version. This was done due 
to the nature of our data, which did not allow for a 
reduction of model parameters (see Methods). 
Mechanistic models 
The basic concepts on which understanding of 
ecological mixture toxicity is built upon have been 
adopted from pharmacology (Berenbaum; 1989). 
These concepts are based on an understanding of 
the biochemical mode of action of the toxicants. 
Basically mixtures of toxicants can be said to have 
a similar or dissimilar mode of action. Furthermo-
re the toxicants can interact with each other, and 
thus infl uence their respective modes of action, or 
work in a non-interactive way and thus have no in-
fl uence on each other’s mode of action. This leads 
to four simple types of mixture toxicity effects:
- Non-interactive similar mode of action  
- Non-interactive dissimilar mode of action 
- Interactive similar mode of action  
- Interactive dissimilar mode of action
3 Ecotoxicological determination 
of mixture toxicity
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From these simple assumptions several mechani-
stic models have been developed for similar and 
dissimilar acting toxicants respectively (Bliss; 
1939; Greco et al.; 1995). One common trait of 
these models is that they assume non-interaction 
as the default. Deviation from prediction is thus 
an indication of interaction (antagonistic or syner-
gistic effect for over-and under prediction respec-
tively).
Empirical models  
Empirical models are frequently used to deter-
mine whether a given mixture elicits antagonistic, 
additive or synergistic effect. Several different em-
pirical models have been used over the years. One 
popular method has been the effect summation 
(Pöch; 1991). The method is based on a simple 
design in which two or more toxicants are tested 
at one concentration singly and in mixture, and 
can be described mathematically for additive ef-
fects as:
E
A
 + E
B
 = E
AB 
(1)  
where: E
A
= The effect of a specifi c dose of chemi-
cal A, E
B
= The effect of a specifi c dose of chemical 
B and E
AB
= the effect of the two doses in combi-
nation. 
If E
AB
 is either higher or lower than E
A
 + E
B
 the 
combination is defi ned to be synergistic or anta-
gonistic respectively.
However, as (Kortenkamp and Altenburger; 1998) 
argue this only applies if the toxicants individual 
dose-response curves can be described with a li-
near function. In order to illustrate this they con-
ducted an experiment in which they estimated the 
combined effect of two toxicants for which they 
knew specifi c effect concentrations, and estimated 
the effect using effect summation. 
When applied together at the specifi c effect con-
centrations, the mixture yielded an effect greater 
than expected on the basis of the effect summation 
estimation (fi g 3.1a). Based on the effect summa-
tion assumption this result should be interpreted 
as synergy. 
However, by comparing this result with that of a 
theoretical mixture, consisting of toxicant A mixed 
with itself, they showed that this conclusion was 
inappropriate. They argued that if the DR-relati-
onship of the individual toxicant is best described 
with a sigmoid curve, the theoretical mixture of 
A combined with itself will yield a synergistic in-
teraction, when estimated with effect summation 
(fi g 3.1b). 
 
a)
b)
Figure 3.1 a) The mixture effect of two toxicants appears to be 
synergistic when it is estimated with effect summation.
b) A theoretical mixture of toxicant A mixed with itself appears 
to give a synergistic effect compared to the effect estimated with 
effect summation. This illustrates why the method can only be 
applied to toxicants with a linear dose response relationship. 
(Kortenkamp and Altenburger; 1998)
This illustrates why effect summation can only be 
applied to a limited number of situations, where 
there is a constant ratio between exposure concen-
tration and effect throughout the entire DR-inter-
val. Such linear DR-relationships are the excepti-
on rather than the rule within (eco)toxicity where 
sigmoid DR-relationships are the most frequently 
observed (Bjerregaard; 1995). 
This example highlights the importance of testing 
mixtures and reference single toxicants at similar 
effect concentrations. If the mixture yields a toxi-
city effect on an entirely different part of the DR-
curve than the reference single toxicants, simply 
because the number of toxic molecules in the 
mixture experiments are greater than in the single 
toxicant experiments, it might lead to false con-
clusions regarding synergistic observations.
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3.1.2 The isobole method
One way to overcome this obstacle is to test mixtures 
and reference single toxicants at similar concentra-
tions. Such iso-effective concentrations are used in 
the isobole method, and make this method superior 
to the effect summation approach. Another impor-
tant trait which makes the isobole method superior 
to other methods is that it can be used to compare 
effects of toxicants with different DR-curves, where 
other models are designed to compare results with 
similar DR-curves (Berenbaum; 1989). For a review 
on the use of isoboles in mixture toxicity studies see 
(Kortenkamp and Altenburger; 1998). 
The isobole method is based on the following as-
sumption: If A and B are applied jointly their mix-
ture toxicity can be estimated by dividing the con-
centration of each toxicant in the mixture with the 
concentration of the toxicants applied singly that 
yields the same effect as the mixture. 
The method is valid for mixtures of any given num-
ber of toxicants but is described for a binary mixture 
in order to make it as simple as possible. An isobole 
is constructed from different dose-response curves 
describing the two toxicants (A and B) singly and 
in combinations at isoeffective concentrations.(see 
fi g. 3.2). A strait line (additivity line) connecting a 
specifi c effect (e.g. the EC
50
) for each toxicant singly 
represent the combinations of A and B when the 
toxicants elicit an additive effect.
This relationship can be described mathematically 
for an additive mixture effect as:
 d
A
 
+
 d
B
 
= 1 (2)—
D
A
  
—
D
B
  
where: d
A
 and d
B
 = the dose of chemical A and B in 
the mixture which produces a given effect; D
A
 and 
D
B
 = the dose of chemical A and B in single toxi-
cant experiments which elicits the same effect as 
the mixture (Berenbaum; 1989; Kortenkamp and 
Altenburger; 1998). 
If the mixture (d
A
 + d
B
) yields an effect greater than 
the single toxicants (D
A
 + D
B
), the relationship can 
be illustrated as:
 d
A
 
+
 d
B
 
< 1 (3)—
D
A
   
—
D
B
  
and if the combination yields an effect less than the 
single toxicants the equation results in:
 
 d
A
 
+
 d
B
 
> 1 (4)
 
—
D
A
   
—
D
B
  
which represents synergism and antagonism re-
spectively.
An example for two fi ctive toxicants is shown in 
text box 3.1. The relationship can be visualized for 
binary mixtures as shown in fi g. 3.2
 
 
Phase 1
Phase 2
Fig 3.2 Conducting mixture toxicity studies using the isobole met-
hod, requires a two-phase experimental set-up. During the fi rst 
phase single toxicant ECx values are estimated from dose-response 
experiments. These ECx values are subsequently converted to iso-
effective doses.
Secondly these converted ECx values are used to conduct mixture 
experiments at different mixture ratios (100:0, 75:25, 50:50, 
25:75, 0:100). (see method for a detailed description of the expe-
rimental setup). 
In binary mixtures the mixture effect can be visualized as shown 
in the fi gure. The straight line indicates an additive effect and a 
curve above or below this line indicates an antagonistic or synergi-
stic effect respectively. For further explanation see text. (Diagrams 
are modifi ed from Kortenkamp and Altenburger; (1998))
The two-step model
One disadvantage with the isobole diagram showed 
in fi g 3.2 is, that it is diffi cult to evaluate whether 
the isobole is statistically different from the addi-
tivity line. One approach recommended by some 
authors is to apply 95% confi dence bands to the 
fi tted isobole in order to determine whether these 
confi dence bands overlap with the additivity line 
(Kortenkamp and Altenburger; 1998).
We chose to apply an advanced isobole model to 
our data, which enabled us to make a statistical de-
termination of whether the experimental isobole 
deviated from an additivity isobole (Sørensen et al.; 
2005). The model is based on the following equa-
tions, in which equation (2) – (4) are incorporated 
into one equation, and extended with an extra pa-
rameter (∂)1. This parameter describes the isobole’s 
degree of concavity/convexivity.
1. The parameter (∂) is in the original reference denoted λ
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–∂ –∂
  d
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+
 d
B
 
= 1 (5)(  —D
A 
)  (  —D
B 
)  
The above mentioned model enabled us to determi-
ne whether a fi tted isobole is statistically different 
from an additivity isobole, based on the following 
assumption regarding the value of delta (∂): 
If ∂ = 1 equation (5) reduces to equation (2) and 
the mixture effect is best described by an additivity 
isobole.
If A and B is two toxicants in a binary mixture and 
the combined toxicity can be described as: d
A
/D
A
 + 
d
B
/D
B
 > 1, the mixture is said to be antagonistic. In 
this case 1/∂ must be < 1 in order to solve equation 
(5) and thus ∂ > 1. Synergistic effects can be descri-
bed in the opposite way. 
Thus the value of d indicates which type of mixture 
effect a given combination yields:
- Antagonistic effect: ∂ > 1
- Additive effect: ∂ = 1
- Synergistic effect: ∂ < 1
In order to determine whether ∂ deviates from 1, 
two regressions were made for each set of experi-
mental data. In accordance with the general prin-
ciple of model selection described earlier, the data 
were fi tted to equations (2) and (5) respectively. De-
termination of which regression fi tted the data best 
was subsequently evaluated with a t-test, as descri-
bed by Sørensen et al. (2005). If the more complex 
model (5) fi tted the data signifi cantly better than 
the simpler version (2) the mixture effect deviated 
from additivity (synergistic or antagonistic for ∂ < 1 
or >1 respectively). If the two models described the 
data equally well, the simpler model was chosen, 
yielding an additive effect.
The isobole method is based on the theory of con-
centration addition (which will be described later 
on in this introduction). However, Kortenkamp and 
Altenburger; (1998) used the method regardless of 
the knowledge of mode of action, even though it is 
a very important assumption for this method that 
it is only valid for toxicants with similar mode of 
action (Bliss; 1939). In order to identify whether a 
binary mixture of toxicants with dissimilar mode 
of action are additive, synergistic or antagonistic an 
additional isobole can be applied into the conven-
tional isobologram presented above. This isobole is 
based on the theory of independent action (IA).
Example of two toxicants applied jointly
If: Toxicant A has an EC
50
 of 10 and toxicant 
B has an EC
50
 of 100 when applied singly, and 
the two toxicants mixed yield an EC
50
 when ap-
plied at half of these doses (EC
50
: A = 5  B = 50), 
the type of mixture can be defi ned by applying 
these values to equation (2):
 5 
+
 50   
= 1—
10  
 —
100  
Since the result equals one, the mixture can be 
said to have an additive effect.
If the mixture was twice as potent as the indivi-
dual toxicants the equation would yield:
2,5 
+
 25     
= 0.5—
10  
 —
100  
which indicates a synergistic effect.
The isobole, is calculated from the effects of A (E
A
) 
and B (E
B
) of the toxicants tested singly. If A and B 
are applied jointly their mixture toxicity can be es-
timated by the following equation (6) (Pöch; 1993; 
Faust et al.; 2003). (The theory of IA will be descri-
bed in the following section along with the theory 
of CA).
E
A+B
 = E
A
 + E
B
 – E
A
 · E
B
 (6)
E
A
 and E
B
 represent the fractional effects (ranging 
from 0-1) caused by the individual toxicants A and 
B and E
A+B
 is the total effect of the mixture.
The equation can be rewritten as:
(1–E
A+B
) = (1–E
A
) x (1–E
B
) (7)
Equation (7) can be rewritten as:
(1–E
A
) = (1–E
A+B
) / (1–E
B
) (8)
From this equation the IA-isobole can be determi-
ned (see table 3.1)
(1-E
A
)  = (1-E
A+B
)/(1-E
B
) => E
A
E
B
1.0 0.5 0.5 0           (EC
0
) 0.50 (EC
50
)
0.833 0.5 0.6 0.167 (EC
16.7
) 0.40 (EC
40
)
0.714 0.5 0.7 0.286 (EC
28.6
) 0.30 (EC
30
)
0.625 0.5 0.8 0.375 (EC
37.5
) 0.20 (EC
20
)
0.555 0.5 0.9 0.445 (EC
44.5
) 0.10 (EC
10
)
0.5 0.5 1.0 0.50     (EC
50
) 0      (EC
0
)
Table 3.1 Calculation of the theoretical relationship between E
A 
and E
B
 using equation (8). The effects are calculated on the basis 
of EC
50
 for the mixture (1-E
A+B
 = 0.5)
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The IA-isobole can be visualized on the basis of the 
relationship given in table 3.1. (see fi g 3.3)
For convenience the term “Loewe additivity” can 
be used to describe the isobole of concentration 
addition (CA) and “Bliss independence” can be 
used to describe the isobole of independent action 
(IA). Deviation from these isoboles can be charac-
terized as Loewe antagonism (∂ > 1) and Loewe 
synergism (∂ < 1) in regard to the CA-isobole and 
Bliss antagonism (i.e. when experimental data are 
positioned above the isobole) and Bliss synergism 
(i.e. when experimental data are positioned under 
the isobole) in regard to the IA-isobole (Greco et 
al.; 1995).
0
10
20
30
40
50
0 10 20 30 40 50
ECx  (A )
E
C
x 
(B
)
IA
CA
Fig 3.3 Theoretical isobologram for a binary mixture. The das-
hed line indicates the isobole of CA and the solid line indicates 
the isobole of IA. Modifi ed after Pöch et al (1990)
3.1.3 Mechanistic models
The isobole model is best qualifi ed to identify 
whether the effects of binary mixtures are additive, 
synergistic or antagonistic. Prospective mechani-
stic models could however play an important role 
in the risk assessment of mixtures of toxicants. 
Since organisms in the environment are exposed 
to multi-component mixtures of up to thousands of 
toxicants, empirical evaluation is practically impos-
sible. For a simple mixture of 20 toxicants, there 
are 190 binary combinations and more than a mil-
lion possible combinations involving all possible 
combinations.(Lydy et al.; 2004). 
The ultimate goal for ecotoxicologists working with 
mixture toxicity, is therefore to derive reliable pre-
dictions of mixture toxicity from existing knowled-
ge on the toxicity of individual toxicants (Faust and 
Scholze; 2004). In order to make such predictions, 
mechanistic models could play an important role 
even though they are not ideal for determining the 
kind of mixture effects described earlier.
It is generally accepted that the mechanistic refe-
rence models, concentration addition (CA) (Loewe 
and Muischnek 1929) and independent action (IA) 
(Bliss; 1939), can predict mixture toxicity from 
known effects of the single compounds (Backhaus 
et al.; 2003; Jonker; 2003; Faust and Scholze; 2004)). 
CA compares relative toxicities, whereas IA compa-
res probabilities of response. In order to evaluate 
whether these models predict the toxicity of a mix-
ture with enough accuracy, it is therefore necessary 
to evaluate them with empirical results from mix-
tures including chemicals with similar and dissi-
milar mode of action respectively.
3.1.4 Toxic mode of action
In the current study three toxicants with known 
modes of action are used to evaluate CA and IA. 
Two insecticides (dimethoate and pirimicarb) with 
a similar mode of action, and one detergent (linear 
alkylbenzene sulphonate) with a mode of action 
that deviates from that of the two pesticides. 
Dimethoate and Pirimicarb
Knowledge of a chemical’s mode of toxic action is 
essential for understanding how mixtures may act 
jointly. For example, if two organophosphate insec-
ticides (OPs) are applied together, it is expected that 
they will both inhibit AChE, thus working jointly at 
the same receptor site, and that their effects would 
be additive.
Dimethoate is a pesticide belonging to the group 
of organophosphate insecticides (OPs). These com-
pounds inhibit the enzyme acetylcholinesterase 
(AChE), a key enzyme that hydrolyzes the neuro-
transmitter acetylcholine (Lundebye et al.; 1997). 
Inhibition of AChE results in the accumulation of 
acetylcholine and the over-stimulation of choliner-
gic receptors, which in turn over-stimulates neuro-
logical activity in the organism (Pope; 1999). Many 
other insecticides also exhibit neurological activity. 
Carbamates, (e.g. pirimicarb) are another class of 
insecticides that inhibit AChE, the same enzyme 
targeted by the OPs (Levitin and Cohen; 1998).
The additivity of acetylcholinesterase (AChE) inhi-
bitors has been shown with the ceriodaphnia Calo-
chlaenia dubia dosed with the carbamate insectici-
de, carbofuran, and the OPs, methyl parathion and 
malathion (Norbergking et al.; 1991). Since both 
pirimicarb and dimethoate inhibit acetylcholine-
sterase they share the same target site and a similar 
mode of action. This means that the mixture effects 
of these pesticides should be predictable by CA.
LAS
Linear alkylbenzene sulphonate (LAS) is one of 
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the most frequently used anionic surfactants. It 
is known to be toxic to aquatic organisms (Lewis; 
1991; Kusk and Petersen; 1997; Tanaka and Naka-
nishi; 2001). Bjerregaard (2001) showed that expo-
sure to LAS resulted in a change in intracellular 
calcium due to a change in ion transport over the 
cell membrane. Another study showed that LAS 
might infl uence important osmoregulatory func-
tions in fi sh by interacting with cell membrane 
structures and thus inhibiting cell functions (Pa-
reschi et al.; 1997). Additionally, it has been shown 
that LAS infl uence the permeability of the plasma 
membrane in fribroblasts so that un-diffusible 
compounds could penetrate the membrane (Bi-
anchi and Fortunati; 1990). The effect of LAS is 
thus not as site specifi c as that of the insecticides 
described above and can by defi ned as dissimilar 
compared to the insecticides. Mixtures of LAS and 
one of the insecticides should thus be predictable 
by IA. However substances that interact with the 
plasma membrane are known to facilitate trans-
membrane transport of hydrophobic substances 
and thus increase their toxicity, yielding a syner-
gistic effect (Jacobi et al.; 1996).Therefore a binary 
combination of LAS and one of the two pesticides 
should be predictable by IA, except if LAS facili-
tates and thereby increases the toxic effect of the 
pesticides resulting in a synergistic effect. 
3.1.5 Concentration Addition and 
Independent Action
In this study we have used an experimental setup 
that enables us to compare the empirically obser-
ved mixture toxicity with the calculated effect using 
these models. CA and IA are based on different as-
sumptions and are developed separately. However, 
both models assume that the toxicants in the mix-
ture do not infl uence the toxicity of the other toxi-
cants in the mixture, and that the toxicants’ modes 
of action are known (Merino-Garcia et al.; 2003). 
CA applies to toxicants with a similar mode of acti-
on i.e. they act as if they share the same pathway to 
the site of action, affecting the same physiological 
system (Jonker; 2003). IA relates to mixture com-
ponents with dissimilar modes of action. However, 
the individual toxicants do not interfere with each 
other during exposure, uptake and toxic action 
(Jonker; 2003). 
Identifying the primary mode of action from mix-
ture toxicity DR data is not possible. The problem 
is that different toxic mechanisms can yield the 
same response patterns. Thus, a certain response 
pattern observed in the data cannot exclusively be 
assigned to a certain toxic mechanism (Andersen 
and Dennison; 2004).
 Theory of Concentration addition (CA)
CA assumes that the toxicants in a mixture acts in a 
similar manner, in such a way that the effect can be 
kept constant when one toxicant is replaced with an 
iso-effective fraction of another toxicant.
 
There is widespread scientifi c consensus regarding 
the prediction of mixture toxicities for toxicants 
with similar action. CA is recognized as generally 
valid in this case. There exists, however, dispute in 
the understanding of “similar action” and further-
more how to use it for a predictive assessment. In 
the current ecotoxicological literature on mixture 
toxicity “similar action” is understood in differing 
ways. On one hand an identical molecular mecha-
nism of action at the same substructure of an spe-
cifi c receptor (Pöch; 1993) or at least a “same site 
of primary action” (Calamari and Vighi; 1992) is 
regarded as a necessary requirement for a similar 
action of two toxicants in a mixture. On the other 
hand a similar phenomenological mode of action 
(e.g. growth, reproduction or immobility) is taken 
as suffi cient to expect similar action for mixture 
toxicities (Hermens et al.; 1984).
Several studies have validated CA. Silva et al. (2002) 
examined multi-component mixtures of xenoestro-
gens below its individual NOEC and EC1 level 
and used the two reference models (CA and IA) to 
predict the results. Experimental validation of the 
predictions revealed that CA was the most accu-
rate method for prediction of the mixtures’ effects. 
Furthermore they found that IA and effect sum-
mation led to clear underestimation of the mixture 
effects. Arrhenius et al. (2004) tested the mixture 
toxicity of 12 similar acting congeneric inhibitors 
of photosynthetic electron transport chain (PSII) 
in marine periphyton and epipsammon communi-
ties. Both CA and IA were tested. They found small 
deviations between observed and predicted mixture 
toxicity but CA predictions were most accurate. The 
same result was found in the prediction of joint al-
gal toxicity of multi-component s-triazine mixtures 
which also inhibit PSII. The prediction revealed 
that IA tended to underestimate the toxicity and 
CA provided highly accurate estimations (Faust et 
al.; 2001). A similar pattern was found in a study 
with 16 similarly and specifi cally acting toxicants 
(Altenburger et al.; 2000). However, Payne et al.; 
(2000) found a good agreement between predicted 
and observed mixture effects with both CA and IA. 
Theory of Independent action (IA)
For many toxicants in the aquatic environments 
existing evidence does not allow the use of CA as a 
reference model, since the individual compounds 
cannot be regarded as similar acting. For these, dis-
similar-acting compounds, IA is often considered 
as the proper reference model (Pöch; 1993). 
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Although Bliss introduced independent action into 
the pharmacological literature as early as 1939, few 
ecological studies have investigated the concept 
(Faust et al.; 2003). Independent action states that 
the mixture toxicity of dissimilar acting toxicants 
can be predicted from the fractional responses of 
the individual toxicants. (Backhaus et al.; 2003). 
Backhaus et al. (2004) evaluated both CA and IA 
in a study with six dissimilarly acting substances. 
As expected IA predicted the EC
50
-value accurately, 
whereas CA underestimated the observed EC
50
-va-
lue by a factor of 1.4.
A fundamental problem with IA is that the effects 
are calculated from observed effects of single toxi-
cants. Due to this condition, mixture toxicity pre-
dicted by IA does not include effects from toxicants 
at concentrations below the “No Observed Effect 
Concentration” (NOEC). CA is based on concentra-
tions of the toxicants, which means that toxicants 
below NOEC will add to the combined effects (Silva 
et al.; 2002). In a regulatory context this means that 
mixture effects for dissimilar-acting toxicants at 
low exposure levels cannot be addressed. However, 
for testing the hypothesis of IA this problem may 
be overcome by use of regression-based statistical 
estimates of low-effect concentration which are di-
scussed to replace the NOEC in risk assessment 
(Yanagawa et al.; 1994).
One aspect that complicates the use of either of 
these models is that few mixtures include toxicants 
with the same mode of toxic action. On the other 
hand few mixtures include toxicants that act com-
pletely independently. It has been suggested that 
the joint action of toxicants is a spectrum of inter-
actions with CA and IA as the extremes (Broderius 
and Kahl; 1985). There is no common consensus 
about whether CA or IA is the most appropriate for 
prediction of mixture toxicity, but CA is favored in 
ecotoxicology (Kortenkamp and Altenburger; 1998). 
However, it was shown that IA predicted the effects 
of independent-acting toxicants substantially better 
than the additive model (Backhaus et al.; 2000). 
Although the joint action of toxicants is often addi-
tive, there are many reports of less than and greater 
than additive toxicity. When interpreting mixture 
toxicity that deviates from the reference model pre-
dictions, it is important to understand the magni-
tude of the deviation. (Lydy et al.; 2004)
3.1.6 Calculating Concentration 
addition and Independent 
action
The following section describes the fundamental 
mathematics of CA and IA. Comprehension of these 
fundamentals is essential in order to conduct predic-
tive calculations of the mixture toxicities at hand. 
Concentration Addition (CA)
The concept of CA is usually defi ned for a binary 
mixture of substances A and B by the equation:
 c
A
  
+
 c
B
  
= 1 (9)—
EC
XA
  
—
EC
XB
  
However this equation can be extended to any 
number of n components as:
  c
i
    
= 1  (10)
n
∑
i=l
 
—
EC
Xi
  
In equation (9) and (10) c
i
 are the concentrations 
of toxicant i in the mixture (i = 1..n). EC
xi
 is the 
concentration of toxicant i which yields an effect x 
when applied alone. Each component contributes 
to the overall activity of the mixture. The quotients 
c
i
/EC
xi
 expresses the concentrations of the mixture 
components as fractions of iso-effective individual 
concentrations. 
Independent action (IA)
The alternative concept of IA is commonly defi ned 
for a binary mixture by the equation:
E
A+B
 = E
A
 + E
B
 – E
A
 · E
B
 (11)
If a concentration of toxicant A effects 25% of the 
test organisms and a concentration of compound B 
with a different mode of action also effects 25% of 
the test organisms, A and B combined would result 
in their individual effects added together (50% ef-
fect), taking into account that those organisms that 
respond to toxicant A cannot react to B as well. This 
product in the equation represents the proportion 
of test organisms in which sensitivities to the two 
toxicants overlap. The equation is inspired by the 
so-called “Abbott’s formula” which describes effec-
tiveness of a toxicant in the presence of a natural 
mortality source (Bliss; 1939). 
Equation (11) can be generalized for any number 
of mixture components as explained in Faust et al. 
(2003)
E(c
mix
) = 1 –
  
n
∏
i=l  
(1–E(c
i
)) (12)
 30
3.1.7 Test organism and 
choice of assay
Interpretation of a toxicant’s effect is closely cor-
related to the choice of test organism. Individual 
toxicants as well as mixtures of toxicants often yield 
different effects on different organisms. Due to 
this fact several types of organisms, representing 
different taxonomic groups are always used for risk 
assessments (ECB; 2003).
One of the organisms that is frequently used is the 
water fl ea Daphnia magna (Cladocera, Crustacea) 
(ECB; 2003). D. magna reproduce by cyclical parthe-
nogenesis, and are able to expand rapidly under 
optimal conditions (Olmstead and LeBlanc; 2001). 
Under such conditions the population consists en-
tirely of females, and D. magna reproduce asexually 
(parthenogenesis). Females produce batches of to 
3-5 juveniles every 4-6 day (OECD; 1998). The juve-
niles are bred in and hatch from the brood chamber 
on the dorsal side of the parent (see fi g 3.4). 
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Fig 3.4 Drawing of D. magna’s anatomy . The thoracic appen-
dages are used for fi lter feeding and allow the animal to harvest 
very small food items such as bacteria. Offspring are hatched 
as juveniles from the brood chamber on the dorsal side during 
parthenogenesis.  
When conditions turn against the population (see 
fi g. 3.5) males are produced along with females, 
probably due to hormonal changes (Olmstead and 
LeBlanc; 2001; Gyllstrom and Hansson; 2004). 
Subsequently production of resting eggs (ephippia) 
is initiated. These ephippia are fertilized sexually 
(Gyllstrom and Hansson; 2004). (see fi g 3.6). 
This sexual reproduction ensures a genetic mixture 
which does not happen during clone production 
in the parthenogenetic cycle (Winsor and Innes; 
2002). Ephippia remain dormant until environ-
mental conditions favor the daphnids again.  
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Fig 3.5 Many different biotic and abiotic parameters infl uence the 
hormonal changes in D. magna, which lead to production of ma-
les and ephippia. Modifi ed after Gyllstrom and Hansson; (2004)
D. magna is an unselective fi lter feeder and preys 
on both phytoplankton and baterioplankton (Deg-
ans and De Meester; 2002). It feeds by fi ltering the 
water column with its thoracic appendages (see fi g. 
3.4). Movement of the appendages creates a water 
current into the fi lter chamber that is formed by 
the carapace (Degans and De Meester; 2002). 
Since a very large amount of energy is bound in 
the phyto- and bacterioplankton communities, 
daphnids play an important role in energy transfer 
throughout the food chain, and thus constitute an 
essential part of temperate freshwater ecosystems 
(Christoffersen et al.; 1990).
Since D. magna is used frequently as a test orga-
nism it has been studied thoroughly (OECD; 1997). 
Furthermore, different standard test protocols have 
been made in order homogenize experimental 
conditions. This ensures that ecotoxicological tests 
with D. magna can be conducted in a reproducible 
way. The two most commonly used assays are the 
immobilization test (OECD; 2000) and the repro-
duction test (OECD; 1998; OECD; 2000). 
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Fig 3.6 Daphnia magna reproductive cycle. D. magna have a 
cyclical parthenogenetic life cycle, in which they reproduce asexu-
ally (parthenogenesis) and sexually depending on surrounding 
conditions. Sexual reproduction results in production of resting 
eggs (ephippia) which lie dormant during non-favourable peri-
ods (e.g. winter). Genes are mixed at sexual reproduction. (in-
spired by (Aparici et al.; 2002)). 
The immobilization test is constructed in such a 
way that ecotoxicological data can be produced over 
a short test period (48 h.). However, the short expo-
sure period in the immobilization test complicates 
extrapolation to effects under natural environmen-
tal conditions since high concentrations are ne-
eded to observe an effect. Due to this fact the 21 d. 
reproduction test has been designed. This assay is 
used to examine effects of toxicants on life-history 
traits. In this test reproduction is considered to be 
the most important endpoint in this test but other 
traits such as juvenile and adult survival and time 
to fi rst brood and other reproductive patterns are 
measurable endpoints as well (OECD; 1998). One 
disadvantage of the reproduction test is that it is 
time and resource consuming to conduct. Not the 
least in a mixture toxicity context in which several 
DR-experiments are required to construct isobolo-
grams (see above and method).     
Martínez-Jerónimo et al.; (2000) argued that several 
non-toxic parameters (e.g. density and food avai-
lability) infl uence the condition of D. magna, and 
might bias the interpretation of the toxic stress, 
even if experiments are conducted following the 
guideline recommendations regarding these para-
meters. Darchambeau et al.; (2003) furthermore il-
lustrated that food quality and availability are extre-
mely important for growth of D. magna. Deviations 
of such parameters might result in fundamental 
biases that complicate comparison of inter-labora-
tory results. It is therefore important that deviati-
ons within the boundaries of the guideline frame 
do not lead to substantial biases.
 
3.1.8 From nominal data 
to toxic effect
The interpretation of actual toxicant exposure is 
another important parameter needed to quantify 
effects of toxicants. Several physical, chemical and 
biological parameters infl uence the actual exposu-
re concentration. Due to this it is important to mea-
sure the actual concentration in the test medium. 
This is typically done by chemical extraction and 
subsequent analytical quantifi cation. However, this 
procedure does not account for variation between 
the laboratory and the environment.
The difference between nominal and actual ex-
posure concentrations is not the only parameter 
which complicates the interpretation of actual ex-
posure concentration. Toxicants work by binding to 
receptor sites, cellular - or sub-cellular structures. 
This is an important aspect in interpreting ecotoxi-
cological data in general and is extremely impor-
tant with regard to mixture toxicity since theories 
about mixture toxicity are based on an understan-
ding of mode of action (Bliss; 1939; Berenbaum; 
1989; FVD and MST; 2003). Even though experi-
mentally determined concentrations provide a bet-
ter estimate of actual exposure concentration than 
nominal data, they do not include any informa-
tion about exposure at the actual target site. This 
information is very diffi cult to measure and often 
requires experimental assays at the molecular level 
(e.g. Bjerregaard; 2001). Extrapolation from such 
assays to effects on whole organisms is not uncom-
plicated. Further extrapolation to population and 
ecosystem levels adds to the uncertainties of pre-
diction of toxic effect from laboratory experiments 
to ecosystem effects. 
3.1.9 Individual-level toxicity and 
ecological response
The most common procedure in risk assessment is 
to apply safety factors to data, obtained from such 
standardized test protocols as those described ear-
lier for daphnids, in order to assure the safety of 
populations in the fi eld (Roex et al.; 2000; Forbes et 
al.; 2001). This application of safety factors implies 
a constant ratio between different extrapolation le-
vels i.e. acute to chronic extrapolation for different 
species and endpoints (Roex et al.; 2000). Such ex-
trapolations are a necessity when a limited amount 
of knowledge is available regarding the toxicity of 
a given toxicant. The need for safety factors, or at 
least their size, declines as knowledge about the 
toxicant is gained. One way to increase knowledge 
about a toxicant is to evaluate the toxic effect at the 
population level. This kind of knowledge can be 
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used to evaluate the use of different endpoints with 
regard to extrapolating from single endpoints to 
population responses (Forbes et al.; 2001).
We apply a mathematical model developed by Calow 
and Sibly (1990) to evaluate the population response 
of our test organism to dimethoate and pirimicarb. 
This model is designed to evaluate the infl uence of 
a given stressor on organisms that can be characte-
rized as having a two-stage life cycle (juvenile and 
adult life stages) (Calow and Sibly; 1990). This “two-
stage model” is constructed in order to relate me-
tabolic parameters such as metabolism and energy 
production with demographic parameters such as 
chance of survival, time between important life-hi-
story events and reproductive output (see fi g 3.7).
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Fig. 3.7 Illustation of assimilated food (A) which is used for either 
metabolic energy less cost of production (M) or production plus me-
tabolic cost of production (P
T
). Energy used for these two metabolic 
processes controls the three types of demographic parameters: Pro-
portional survival (S), time between life-history events (e.g. birth 
and maturity) (t) and reproductive output (n). The metabolic and 
the demographic parameters are connected via a functional relati-
onship represented by some function, f. These relationships are the 
foundation of the two stage model (Calow and Sibly; 1990).
The model distinguishes between juvenile and 
adult life stages because organism sensitivity to a 
given stressor may vary markedly between juve-
niles and adults (Caswell; 1989). By applying the 
model it is possible to compute the infl uence of the 
stressor on population growth rate, and thus evalu-
ate the impact on the entire population (Calow and 
Sibly; 1990). In order to apply the two stage model, 
full life cycle experiments have to be conducted 
(Caswell; 1989). D. magna is an ideal organism for 
such experiments due to its rapid life cycle.  
3.1.10 Population growth rate
The aims of these experiments were to determine 
the infl uence of the toxicants on D. magna popula-
tion growth rate (λ). We applied a two-stage model 
to the data in order to determine λ (Calow and Si-
bly; 1990)
1 = nS
j
λ-tj + Saλta (13)
Where n = average number of offspring per brood, 
S
j
 = average proportion of juveniles surviving from 
birth to fi rst breeding, t
j
 = average time to fi rst 
reproduction in days, S
a
 = average proportion of 
adults surviving from one time unit to the next, 
and t
a
 = average time between broods. 
Elasticity
In order to determine the relative sensitivity of λ to 
the different life-history traits (LHT) elasticity ana-
lyses were conducted in accordance with the pro-
cedure used by Forbes et al. (2001). The following 
equation was employed to determine elasticity:
 e
a
 = ( aλ ) · ( ∂λ∂a)  (14)
 
where a = a life history trait, ea = elasticity of a, λ 
= population growth rate, and ∂λ/∂a = sensitivity 
of λ to a. 
The sensitivities of the fi ve LHTs are calculated 
with the equations described in Forbes et al. (2001). 
For convenience and additional variable, T, is defi -
ned such that: 
T = S
j
t
j
 + S
a
t
a
λtj - ta  (15)
We applied the procedure used by Forbes et al. 
(2001) to determine the infl uence of a defi ned chan-
ge (10 %) in the individual LHT upon population 
growth rate. This elasticity analysis was preformed 
to explore whether effects on population growth 
rate would be under- or over-estimated from mea-
surements of effects on single LHTs  
In the current study we apply the two-stage model 
to experimental data obtained from the D. magna 
reproduction test, and compare the results with 
acute immobilization data. This comparison is 
conducted in order to evaluate the relationship bet-
ween acute individual-level toxicity and chronic po-
pulation-level toxicity. 
3.1.11 Aim of the study
 
The purpose of the present study was to investigate 
1) whether binary and ternary mixtures of pirimi-
carb, dimethoate and LAS educed antagonistic, 
additive or synergistic effects, 
2) the predictability of the mixture effects accord-
ing to the concepts of concentration addition 
(CA) and independent action (IA), 
3) how the population dynamics is infl uenced by 
varying concentrations of the two insecticides; 
pirimicarb and dimethoate, 
4) how the heat production (metabolic rate) is af-
fected by insecticide exposure.
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3.2 Method
This ecotoxicological study was primarily designed 
to evaluate the toxicity of two pesticides and one 
detergent, singly as well as in binary mixtures and 
in a complex mixture with all three chemicals. 
All experiments were preformed with the water fl ea 
Daphnia magna. The endpoint was immobilization 
after 48 h, as described in OECD Daphnia sp,. Im-
mobilization Test (OECD; 2000). 
Experiments were conducted in accordance with 
the guideline, with our own optimizing modifi ca-
tions. 
Chemical measurements were conducted in order 
to determine degradation and recovery of the three 
toxicants. 
Furthermore two experiments designed to deter-
mine the importance of amount of food available 
on reproductive capability of D. magna were con-
ducted.
In order to evaluate the acute immobilization end-
point, experiments with an alternative acute end-
point (metabolic heat production) were preformed 
with juvenile D. magna (>24 h.). 
Twenty one day life cycle experiments were con-
ducted with the three chemicals singly, in order to 
evaluate toxicity measured by different endpoints 
(acute and sub-chronic). All life cycle experiments 
were conducted with D. magna following the stan-
dard Daphnia sp. reproduction test (OECD; 1998). 
Finally predictions of mixture toxicity based on the 
two reference models (Concentration Addition and 
Independent Action) are shown.
3.2.1 D. magna culture 
The experiments were conducted with the Water 
fl ea Daphnia magna. 
From the initial specimens received from DHI - Wa-
ter and Environment, we bred a culture in our labo-
ratory at 19±1 °C under a light (16 hrs.) dark (8 hrs.) 
photoperiod. The light intensity was 15 µE m-2 s-1 
(Hansatech, quantitherm light meter. Hansatech in-
struments LTD). 
Specimens were gradually acclimated to our test 
medium (Elendt M7 test media) over a 1 month 
period, as recommended in the OECD – guideline 
for Daphnia sp. reproduction test (OECD; 1998). 
According to the OECD Immobilization Test 
guideline fresh water from lakes etc. could be used 
(OECD; 2000). We used the Elendt M7 medium in 
all experiments because we wanted to conduct all 
experiments in the same medium. The use of a test 
medium ensured that we knew the exact content 
of chemicals in the experiments, which was impor-
tant because chemical interactions are an impor-
tant parameter in mixture toxicity studies. 
MilliQ-water was used throughout all experi-
ments. 
Furthermore we observed that breeding was opti-
mized when the culture was maintained in Elendt 
M7. (Our stock culture gave approximately 100 
offsprings/adult during the 21 d. experimental 
period (results not shown). The quality criteria in 
the OECD – guideline is min. 60 offsprings/adult) 
(OECD; 1998). 
Our culture was maintained in six aquaria of 3 l. 
each with approximately 30 specimens of D. mag-
na. This ensured that we had three aquaria with 
specimens between 14 d. and 1 month old at all 
times. D. magna have a reproduction peak during 
this part of their life cycle. 
Test specimens were taken from cultures that were 
older than 14 days to ensure that no fi rst broods 
were used, in accordance with the OECD Guideline 
(OECD; 2000).  
   
3.2.2 Feeding of D. magna 
cultures 
The daphnid cultures were fed with the green algae 
Pseudokirchneriella subcapitata, (which we also ini-
tially received from DHI - Water and Environment) 
every 12 h. during acclimatization and throughout 
the experimental period. Algae were continuously 
stirred with a magnetic rotator and connected to 
the aquaria with a peristaltic pump (OLE DICH, 
Hvidovre, Denmark). (see fi g. 3.8)
Fig. 3.8. 6 channel Peristaltic pump used for periodically feeding 
of D. magna cultures. The cultures were fed twice every 24 h. 
The OECD guideline recommend that each 
daphnid is fed 0.1-0.2 mg C*d-1 (OECD; 1998). We 
fed our animals 0.3 mg C*d-1. 
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This procedure was chosen because an initial study 
showed that breeding was optimized when each 
specimen was fed 3 mg C*d-1 (see results).
 
We used the relationship between carbon content 
(Carlo Erba, EAN 1110 CHNS elemental-analyzer) 
and light absorbance (Perkin Elmer, Lambda II 
UV/VIS Spectrometer) at 440 nm to calculate the 
amount of algae added during feeding. This ensu-
red that the cultures were fed consistent amounts 
of carbon. 
3.2.3 Algae culture
The P. subcapitata cultures were kept in fi ve 2 l. 
glass bottles and aerated continuously (see fi g 3.9).
Fig 3.9 Picture showing growth of the algae (P. subcapitata) used 
as food source for the test animals. Algae were grown in 2 l. glass 
bottles in the medium recommended by the OECD Daphnia sp. 
reproduction test guideline, with some modifi cations (see text). 
The cultures were kept in our laboratory at 19±1 
°C under an 8 hr dark: 16 h light photoperiod with 
85 µE/m2/s. The algal cultures were grown in the 
medium recommended in the OECD Daphnia sp. 
reproduction test guideline (OECD; 1998) with a 
modifi cation of the amount of macronutrients (N 
and P). The concentrations of the two macro nu-
trients were multiplied by fi ve to optimize growth. 
This optimizing procedure was made due to our 
own observations (results not shown) and after 
consultation with Ole Kusk from DTU – Technical 
University of Denmark (Pers. comm. O. Kusk).
Algal cultures were renewed every week, and 
terminated algal cultures were centrifuged (Cen-
trikon T-42K, Kontron instruments) for 7 min at 
2000 rpm. The algae were placed in a refrigerator 
at 5°C and kept cool and dark until used.
3.2.4 Toxicants
The ecotoxicological studies were conducted with 
the two pesticides dimethoate (Pestinal®) and piri-
micarb (Pestinal®) and the detergent linear alkyl-
benzene sulphonate (LAS) (TEC Europe NV). (See 
fi g 3.10) 
Name Formular Weight Chemical LOG K
ow
 T_ in CAS No.
  (g/mol) grade  water
Dimethoate C
5
H
12
NO
3
PS
2
 229.26 99.8%  0.7 20 d. 60-51-5
Pirimicarb C
11
H
18
N
4
O
2
 238.29 99.4% 1.7 23 d. 23103-98-2
LAS* C
12
H
25
C
6
H
4
SO
3
Na 348.48 62.0% –  042615-29-2
Fig 3.10 Chemical structure of the three toxicants used in our 
experiments (dimethoate, pirimicarb and linear alkylbenzene 
sulfonate). 
Furthermore tests with the reference chemical 
K
2
Cr
2
O
7
 (MERCK) were made periodically, in ac-
cordance with the guideline, to ensure that the test 
organisms were in a proper condition for the expe-
riments (see fi g 3.11).   
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Fig 3.11 Example of dose-response curve with K
2
Cr
2
O
7
 indica-
ting the condition of our test culture. K
2
Cr
2
O
7
 tests were prefor-
med periodically.  Error bars indicate ±SE.
The criterion in the OECD guideline is that EC
50
 should be fou-
nd in the exposure interval 0.6-1.7 mg /l. 
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3.2.5 Extraction and analysis of 
Pirimicarb and Dimethoate
Chemical analyses were performed to examine 
whether the nominal concentrations were in accor-
dance with actual exposure concentrations and to 
measure if any degradation of the toxicants occur-
red during the experimental period.
The test medium was contaminated by dissolving 
the pesticides in MilliQ-water. These stock soluti-
ons were treated with ultra sound (Branson 2510, 
VWR International) prior to test preparation to en-
sure that the pesticides were completely dissolved. 
Earlier observations indicated that the pesticides 
were not completely dissolved when stock soluti-
ons were not treated with ultra sound (results not 
shown).
The stock solutions were subsequently diluted to 
proper concentrations in test medium according to 
the selected dose-response intervals.
Chemical measurements were only performed in 
single toxicity experiments. The GCMS method 
applied (see following section) did not allow mea-
surements in the mixture toxicity experiments due 
to high variability in the concentrations of the two 
chemicals. 
Only the lowest and highest concentration in each 
dose-response experiment were analysed as descri-
bed in the OECD guideline. (OECD; 1998)
The pesticides were extracted from the water samples 
using solid phase extraction (SPE).For each sample, 
a 100 ml aliquot of water was extracted on OASIS ex-
traction cartridges containing a solid phase of 0.2 g. 
N-vinylpyrrolindane-divinylbenzene (Waters, HLB 
6cc, 0.2g). Prior to the extraction, the cartridges were 
washed with 5 ml methanol and 5 ml milliQ water. 
The cartridges were allowed to dry 1-2min at 20kPA 
vacuum using a manifold (Vacmaster, Waters) and 
vacuum pump (Millipore). 4µg of the internal stan-
dard (dimetilan; HPLC grade, 99.9%, PESTANAL) 
were added and the samples were mixed and allo-
wed to percolate through the cartridges at a fl ow-rate 
of 3 ml/min under vacuum. After sample extraction, 
the pesticides were eluted with 4 ml methanol and 
were evaporated under a gentle nitrogen fl ow. Sub-
sequently the sample was dissolved in 1 ml dich-
loromethane containing 2µg*ml-1 triphenyphosfate 
(Sigma-Aldrich) used as a recovery standard. Samp-
les were transferred to GS vials and stored at - 80°C 
until analysis.
3.2.6 Gas chromatographic 
analyses
Pesticide extracts were analysed using a Thermo 
Finnigan, Trace GC ultra, gas chromatography sy-
stem equipped with Trace DSQ mass spectrometer. 
Gas fl ow rate was 1.0 ml/min for helium. The GC 
column was a HP5 MS capillary column (60 m x 
0.25 mm i.d. x 0.25 µm fi lm). One µl of the sample 
was injected, and the column was programmed 
from 70°C (2 min) to 315°C (6 min) at 20°C/min.
Quantifi cation was performed using both internal 
and external standards and the samples were analy-
sed in duplicate from each extraction. Three extrac-
tions were performed for each concentration. The 
detection limit for dimethoate was < 0.6 µg*ml-1 
and for pirimicarb < 0.06 µg*ml-1. 
3.2.7 LAS
LAS was dissolved in Elendt M7 medium prior 
to experimental initiation. The stock solution was 
subsequently diluted to produce the concentrations 
for the selected dose-response interval.
Upon termination 100 ml. of test medium from 
the lowest and highest concentrations in the expe-
riment was collected. 
The toxicant was extracted from the samples in ch-
loroform and dyed with methyl blue as described in 
DS-237; (1976) (see fi g 3.12). 
Fig. 3.12 LAS was extracted from test medium following the DS-
protocol, in which the detergent is dyed with methyl blue and 
extracted in chloroform. 
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The dyed LAS content was measured in a spectro-
meter (Spectronic 601, Milton Roy Company).
3.2.8 Acute toxicity; 
singly and in mixtures
All experiments were preformed as described in 
OECD Daphnia sp,. Immobilization Test (OECD; 
2000). 
All Daphnids used in the experiments were juveni-
les aged < 24 h. No specimens from the fi rst broods 
were used. 
The immobilization was recorded after 48h. We de-
fi ned immobility as animals not being able to lift 
themselves from the bottom of the test containers 
within 15 seconds after a gentle agitation of the 
glass container.
Specimens were starved throughout the experi-
mental period.
The toxicities of the three toxicants were tested 
both separately and in binary mixtures. All experi-
ments were conducted in 100 ml. glass containers 
with 5 specimens in each container (see fi g. 3.13). 
Each container was fi lled with 50ml test medium. 
All solutions were diluted in Elendt M7.
Fig 3.13 All experiments were conducted in 100 ml. glass con-
tainers with fi ve specimens in each container. Experiments were 
conducted under a 16 h light:8 h dark photoperiod.
The containers were marked and placed randomly 
under a light source, and exposed to the same light:
dark photoperiod as the cultures.
This procedure was applied due to earlier observati-
ons which indicated that light intensity infl uenced 
the reproduction of D. magna (results not shown). 
Both single and mixture toxicity were examined 
with a dose-response (DR) experimental setup. 
Firstly DR experiments with single substances 
were conducted, in order to determine the proper 
DR interval and EC
50
 values. Potassium dichroma-
te (K
2
Cr
2
O
7
) was used as a reference substance in 
order to test the reliability of the determined EC
50 
values (see fi g 3.11). 
Ten concentrations were used in each dose-respon-
se experiment. A separation factor was applied in 
each experiment to ensure that the concentration 
intervals were broad enough to include both 0 and 
100% effects. Separation factors never exceed a fac-
tor of 2 in accordance with the reproductive guide-
line (OECD; 1998). Each experiment was condu-
cted with 5 replicates at each concentration and 10 
replicates in the control group.
Determination of EC
50
-values
In order to determine EC
50
-values, single toxicant 
DR-curves were fi tted to a log-logistic equation. 
This equation is recommended in the guideline 
(OECD; 1998). The four-parameter logistic func-
tion is given by the equation:
ƒ(x) = c + 
d – c
 
 
1 + exp {b(log(x) – log (e))}
 
(16)  
 
where d = upper limit, c = lower limit, b = hill slope 
and e = EC
50
 value of the doses-response curve.
   
Single toxicity experiments were reproduced once 
in order to determine the reliability of the experi-
mentally determined EC
50
-values.
For the analyses of mixture toxicities, a fi xed ratio 
design was used. The mixture ratios were kept con-
stant based on the relationship between single toxi-
cant EC
50
-values. 
The concentration intervals for mixture experi-
ments were determined by dividing with the sepa-
ration factor until concentrations representing the 
entire DR-interval were obtained. The experiments 
were designed to allow a reliable estimation of all 
stages of the sigmoid curve including several data 
points on the steepest part of the slope analogous 
to the single substances experiment. 
The compounds were mixed in fi ve ratios (0:100, 
25:75, 50:50, 75:25 and 100:0) all based on the sing-
le toxicant EC
50
-values, giving a total of 260 glass 
containers with 5 specimens in each. 
The separation factor did not exceed a factor of 3.2 
in any of the mixture toxicity experiments.
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3.2.9 Calorimetric Assay
The metabolic heat production of D. magna was 
measured with a twin-channel heat conduction type 
microcalorimeter (the Thermometric 2277 Thermal 
Activity Monitor, TAM). Both channels contained a 
measuring and a reference ampule. The ampules 
were sealed with a disposable tefl on disc. The heat 
output signal was recorded on a computer by Digi-
tam software connected to the TAM system’s data 
acquisition module. This calorimetric method me-
asures the integrated sum of all enthalpy changes 
occurring in biological processes independently of 
the function and origin of the processes.
Fifl y  juvenile (<24h) D. magna were transferred 
to a 4.6 cm3 stainless steel measuring ampule con-
taining 3.5 ml of air-saturated artifi cial fresh water 
(Elendt M7). The reference ampule contained 3.5 
ml milliQ water. A baseline was measured both 
before and after the metabolic rate determination. 
Subsequent to the metabolic measurements the 
specimens were removed from the calorimeter 
ampule in order to measure any heat contribution 
from bacteria. 
The experimental temperature was constant at 
18°C in the calorimeter throughout the entire ex-
perimental period.
Since two individual measurements could be con-
ducted simultaneously, exposed individuals were 
tested at the same time as the unexposed control 
specimens. 
The specimens were exposed directly in the am-
pules. A 1 h. period for thermal equilibration was 
allowed after the ampule was lowered into the calo-
rimeter. The power signal (µW, µJ/s) was recorded 
for approximately 24 h (22-24h). The total exposure 
time was thus estimated as exposure time plus one 
hour. After each measurement specimens were 
gently blotted dry on Kleenex tissue and weighed to 
the nearest 0.1 mg to determine wet weight (WW). 
For chemical calibration the calorimeter was equip-
ped with open microreaction ampules which en-
abled injection of propanol into the ampule con-
taining milliQ water (see fi g 3.14). This chemical 
reaction is well examined and since the heat of this 
reaction is known, it used to calibrate the calori-
meter.
Fig 3.14 Thermal activity monitor 2277 (TAM) used for calori-
metric measurements.
Simultaneously with the metabolic heat measure-
ments, experiments were conducted to measure oxy-
gen consumption of the specimens in 4.5 ml glass 
bottles containing 50 juveniles from the same culture 
and 3.5 ml of air-saturated artifi cial fresh water. 
Only oxygen consumption of non-exposed speci-
mens was measured. The glass bottles were clo-
sed with a lid containing a permeable membrane 
enabling injection of a micro-oxygen electrode 
(Unisense OX100) connected to a high sensitivity 
picoammeter (Unisense PA2000) which simulta-
neously prevented oxygen diffusion from the sur-
roundings. 
Oxygen calibration was conducted with oxygen-sa-
turated and oxygen-depleted (with nitrogen) fresh 
water respectively. The solubility of oxygen in fresh 
water at 18°C is 295.6µmol/l and there is a linear 
correlation between the Pico ampere measured and 
the oxygen content of the water. Both the calorime-
tric and the oxygen measurements were conducted 
in the dark and no food was supplied.  
3.2.10 Population dynamics 
experiments
In order to determine population dynamics, experi-
ments were conducted following the 21 d. Daphnia 
sp. assay (OECD; 1998). Experiments were initiated 
with juvenile D. magna (< 24 h.) in accordance with 
the OECD guideline. 
Prior to experimental initiation, several pilot expe-
riments were conducted to determine the proper 
DR-interval for the individual chemicals. 
Fifteen specimens were exposed at each of seven 
sublethal concentrations, namely 60, 70, 80, 90, 100 
and 110 µg*l-1 for dimethoate and 0.89, 1.22, 1.67, 
2.22 µg*l-1 for pirimicarb. No population dynamics 
experiment was preformed for LAS, even though a 
pilot reproduction experiment was conducted. 
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A total of 120 specimens was used in each experi-
ment, including 15 controls.
 
Each specimen was kept in a separate glass contai-
ner (100 ml) in Elendt M7 medium for the duration 
of the experimental period. Medium was renewed 
three times a week in order to ensure optimal con-
ditions for the test specimens and constant expo-
sure concentrations.
Experiments were preformed under the same tem-
perature and light:dark photoperiod as the cultu-
res.
Specimens were fed an amount of algae equal to 
0.3 mg.C*d-1 during medium renewal in order to 
ensure optimal conditions, in accordance with the 
preliminary feeding experiments conducted (see 
results).
An initial study showed that reproduction did not 
differ between specimens fed once a day and speci-
mens fed at medium renewal (results not shown).
Experiments were conducted as DR-experiments, 
and data regarding all fi ve endpoints (see below) 
were collected at the same time interval as for me-
dium renewal. 
Life history traits
Data from fi ve endpoints, which represent impor-
tant life-history traits (LHT), were obtained in order 
to determine population growth rate, as described 
by Calow and Sibly (1990). (see introduction)
The fi ve endpoints are as follows: 
Reproduction. We determined reproductive output 
by calculating the number juveniles produced by 
each adult every third day. A plankton spoon was 
used to handle both adults and juveniles. 
Juvenile survival. This LHT was determined by mo-
nitoring the number of specimens that died before 
their fi rst reproduction. After fi rst reproduction 
specimens were considered adults.
Adult survival. The adult survivorships were deter-
mined by calculating the number of specimens that 
died within the experimental period, after reaching 
maturity.
Time to fi rst reproduction. The age at which the fi rst 
brood was produced was used as an indicator of 
this trait.. 
Reproductive interval. The average time interval bet-
ween broods was used as a measure of time bet-
ween reproduction events.  
 
3.2.11 Statistical analyses
Description of the statistical analyses, is regarding 
the mixture toxicity data and the second regarding 
the data produced during the life-history experi-
ments.
F-tests were applied to all binary mixture toxicity 
data to test whether regression lines fi tted with 
non-restricted δ were statistically different from re-
gressions fi tted with fi xed δ =1 
All individual life history traits were analyzed with 
one-way ANOVA. Tukey-HSD tests were performed 
between pairs when ANOVAs were signifi cant. The 
data were initially analyzed by the Bartlett’s test for 
homogeneity of variance. If the data was not homo-
genous, the Kruskal-Wallis test was applied (signi-
fi cance level: 5%)
  
3.3 Results
3.3.1 Single substance toxicity
Clear sigmoid dose-response (DR) relationships 
were observed for all single toxicant treatments. 
All DR-relationships spanned from 0-100% effects. 
The immobilisation responses of D. magna expo-
sed to dimethoate (DIM), pirimicarb (PIR) and LAS 
were fi tted to a log-logistic function (see method). 
All regressions were made from nominal exposure 
concentrations. 
No signifi cant asymmetries were observed in any 
experiments even though D. magna showed a 
slightly different response to the three chemicals. 
The steepness of the different DR-relationships 
was in the order DIM>PIM>LAS (fi g. 3.15).
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Fig 3.15 Dose-response (DR) relationships for D. magna exposed 
to dimethoate (DIM), pirimicarb (PIR) and linear alkylbenze-
ne sulphonate (LAS) respectively. Experiments were reproduced 
once in order to verify the DR-relationship.
Each DR-experiment was repeated in order to eva-
luate the reliability of the individual experiments. 
EC
50
-values used in mixture toxicity experiments 
were estimated as a geometric mean of the diffe-
rent DR experiments (table 3.2).
 
 Dimethoate Pirimicarb LAS
EC50 2.19 17.84 3.09
95% CL ±0.15 ±0.46 ±0.45
EC50 2.41 20.28 4.05
95% CL ±0.11 ±0.65 ±0.47
GM 2.29 19.02 3.54
Table 3.2 EC
50
, 95% confi dence intervals (95% CI) and geome-
tric means (GMs) estimated from the different DR-experiments. 
GMs were subsequently used to determine mixture ratios in mix-
ture toxicity experiments.
3.3.2 Mixture toxicity
The binary mixtures and the ternary mixture were 
composed in isoeffective concentrations and mix-
ture DR-intervals were constructed in accordance 
with the isobolographic method (see method). 
Binary mixtures
A small correlation between increasing exposure 
concentrations and declining λ, in treatments with 
DIM and PIR were observed. This indicates that 
mixture toxicity approached additivity as exposure 
concentration declined. However, the change in δ  
did not alter the mixture toxicity between the two 
exposure concentrations, since mixture toxicity of 
DIM and PIR could be described as additive for 
both high and low exposure concentrations (p = 
0.51 and p = 0.87 for EC
50
 and EC
10
 respectively). 
(see fi g. 3.16).
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Fig 3.16 Isobolograms for dimethoate and pirimicarb mixtures 
at EC
50
 (above) and EC
10
 (below). Both mixtures show an ad-
ditive effect (λ = 0.86 ± 0.11 and 0.97 ± 0.11 for EC
50
 and EC
10
 
respectively ± SE). The higher λ in the EC
10
 isobole indicates that 
lower concentrations lead towards more additivity. Half lines re-
present DR-curves from individual mixture experiments. Error 
bars indicates SE and are plotted along half lines.
Results from binary experiments with PIR and 
LAS showed a different mixture toxicity tendency 
than the DIM/PIR-mixture. 
The PIR/LAS mixture showed an additive relati-
onship (Loewe additivity) at EC
50
 concentration (p 
= 0,21). However,  increased as exposure concen-
trations decreased, indicating that the toxicity of 
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PIR/LAS-mixtures appears to be antagonistic at lo-
wer concentrations. The EC
10
-treatment indicated 
that the mixture effect could be antagonistic, with 
a borderline interval of the p-value (0,02 and 0,14 
for the lower and upper limit respectively). When 
comparing with the isobole of independent action 
(Bliss independence) the results indicates that the 
effect seemed to be synergistic at EC
50
-level, since 
the IA-isobole is situated well above the experimen-
tally determined toxicity of the mixture. At EC
10
-
level the mixture approximates the IA-isobole and 
the possible synergistic according to Bliss indepen-
dence is therefore reduced. (Note that the two-step 
model does not allow a statistical comparison with 
IA) (see fi g. 3.17)
0 5 10 15
0
2
0
0
0
4
0
0
0
L
A
S
 (
m
g
/l)
0 2 4 6 8 10
0
5
0
0
1
5
0
0
2
5
0
0
L
A
S
 (
m
g
/l)
Pirimicarb (µh/l)
Pirimicarb (µh/l)
Fig. 3.17 The diagrams show the isobologram for Pirimicarb and 
LAS mixtures at EC
50
 (above) and EC
10
 (below). Both mixtures 
shows tendency towards antagonistic effects (λ = 0.71 ± 0.1 and 
0,31 ± 0.19 for EC
50
 and EC
10
 respectively ± SE) according to 
Loewe additivity isobole (solid line). The tendency is strongest 
at the lower exposure concentration. The dashed line indicates 
the isobole according to independent action (Bliss independence) 
Error bars indicate SE and are plotted along the half lines which 
represent individual DR-curves. 
The third binary mixture (DIM/LAS) showed yet 
another correlation between mixture effect and ex-
posure concentration. However, even though the 
curve changed from concave to convex between the 
two treatments, indicating a change from synergi-
stic towards antagonistic as concentration decre-
ased, both treatments showed no signifi cant devia-
tion from Loewe additivity (p = 0.80 and p = 0.87 
for both EC
50
 and EC
25
 respectively). The change in 
curve shape is probably due to the fact that indivi-
dual EC-concentrations lie scattered on each side 
of the additivity isobole. (see fi g 3.18). Comparing 
these results with the IA-isobole, the mixture ap-
pear to show Bliss synergy at both effect concentra-
tions (EC
50
 and EC
10
).
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Fig 3.18 Isobolograms for dimethoate and LAS mixtures at EC
50
 
(above) and EC
25
 (below). Even though the concavity of the iso-
bole changes between the two treatments, both mixtures show 
an additive effect (  = 1.10 ± 0.22 and = 0.90 ± 0.36 for EC
50 
and EC
25
 respectively ± SE) according to Loewe additivity isobole 
(solid line). The dashed line indicates the isobole according to in-
dependent action (Bliss independence). Half lines represent DR-
curves from individual mixture experiments. Error bars indicate 
SE and are plotted along dashed lines.
Within all three binary mixtures it was a common 
tendency that uncertainties were larger in the low 
concentration experiments, hence the larger error 
bars in the low concentration treatments. This in-
dicates that results at higher exposure concentrati-
ons (EC
50
-level) were more robust, from a statistical 
point of view. However the data were very homo-
genous within the individual DR-experiments. 
This enabled us to interpolate EC
10
-values, as used 
in fi g 3.16 – 3.17 and to EC
25
 in fi g. 3.18. 
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Predictability of mixture toxicity
As previously described the dose-response curves 
for all three binary mixtures and single compounds 
were determined. Using these experiments as refe-
rences, calculation of concentration addition (CA) 
and independent action (IA) were possible. 
The results of the calculations of the binary mixtu-
res and ternary mixture are visualized in fi g. 3.19 
by plotting the original experimental data and the 
dose-response curves according to CA and IA. The 
experimental data and the predictive dose-respon-
se curves are based on nominal concentrations. 
Both the binary and ternary predictions resulted 
in small differences from the experimentally deter-
mined EC
50
 and EC
10
 values. Table 3.3 shows the 
differences between CA, IA and the experimentally 
determined EC values. These results reveal small 
differences among measured and predicted EC va-
lues for the binary mixtures and ternary mixture. 
However, in the ternary experiment IA prediction 
deviates from the other results by underestimating 
the effect by a factor 1.5 and 1.9 for EC
50
 and EC
10
 
respectively. In the binary mixtures the underesti-
mation did not exceed a factor 1.1 in any of the CA 
or IA predictions.     
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Fig 3.19 Experimentally determined toxicity of binary mixtures 
and ternary mixture. The toxicants were mixed in the ratio of 
their individual 50% effective concentration values. The solid 
line indicates the predicted mixture toxicity according to inde-
pendent action and the dashed line indicates the predicted mix-
ture toxicity according to concentration addition. 
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Table 3.3 Experimental estimations of EC
10
, EC
50 
and EC
90
 va-
lues for the three toxicants. Furthermore predictions of the same 
EC-values based on CA and IA are shown. The predictive under- 
and overestimation of the two methods as well as the IA/CA-
ratio are shown.
3.3.3 Nominal vs. measured 
effect concentrations
Measured concentrations of the three toxicants indi-
cated some heterogeneity in the relationship between 
different nominal and measured concentrations.
For dimethoate a close relationship between no-
minal and measured values was observed, as in-
dicated by the similarity of the two curves (see fi g 
3.20; top left).
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Fig 3.20 DR curves for dimethoate (top left), pirimicarb (top 
right) and LAS (bottom left) fi tted from nominal and measured 
data respectively. 
Data points represent nominal data. All curves are fi tted with a 
three-parameter logistic model.  
The effect concentrations determined from the 
measured concentrations are lower than the nomi-
nally- based effect concentrations for both pirimi-
carb and LAS. This illustrates a lower recovery of 
these two toxicants. The recovery is calculated as 
the difference between the nominal concentration 
and the measured concentration at initiation of the 
experiment (0h). The degradation is calculated as 
the difference between the measured concentrati-
ons at initiation and termination (48h). The mea-
sured effect concentrations are determined from 
the average of the concentration at initiation and 
termination. LAS was degraded much faster than 
dimethoate and pirimicarb, for which no degradati-
on was observed, indicating that LAS was the least 
persistent of the three (see table 3.4).
 Nominal Measured Degradation
 EC50 EC50 (%)
Dimethoate (mg/l) 1.04±0.03 0.88±0.03 nd*
Pirimicarb (µg/l) 17.61±0.41 10.92±0.26 nd*
LAS (mg/l) 5.24±0.14 3.52±0.10 12.7
* Non detectable
Table 3.4 EC
50
-values based on nominal and measured data re-
spectively. Values are shown with SE.  
Mixture ECx Predicted Experimantal Predicted  CA   IA  Ratio
  by CA EC50-values by IA Underest. Overest. Underest. Overest. IA/CA
dimethoate/ 10 10.8 9.9 11.1 1.1  1.1  1.0
pirimicarb 50 14.3 16.1 13.5  1.1  1.2 0.9
pirimicarb/ 10 8.3 12.8 11.5  1.5  1.1 1.4
LAS 50 16.8 19.2 18.1  1.1  1.1 1.1
dimethoate/ 10 0.9 1.6 0.9  1.7  1.7 1.0
LAS 50 1.9 1.9 1.5 1.0   1.3 0.8
dimethoate/ 10 13.9 12.3 23.2 1.1  1.9  1.7
pirimicarb/ 50 18.4 18.9 28.6  1.0 1.5  1.6
LAS
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Due to the heterogeneity among measured and 
nominal data, the measured EC
50
-values represent 
85%, 62% and 67% of nominal EC
50
-values for di-
methoate, pirimicarb and LAS respectively.
Calorimetric experiments
Metabolic heat production of D. magna was deter-
mined by a calorimetric assay at two different expo-
sure concentrations of both pirimicarb and dimet-
hoate. The results of these experiments should be 
regarded as a pilot study which also explains the 
difference among numbers of replicates.
Figure 3.21 shows that heat fl ow initially increases 
with exposure to both concentrations of pirimicarb 
compared to the control. Exposure to pirimicarb at 
10µg/l resulted in an increased heat fl ow throug-
hout the experimental period of approximately 24h. 
(It should be noted that the daphnids was exposed 
for 1 hour prior to the measurements). 
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Fig 3.21 Measurement of the heat production of Daphnia mag-
na exposed to pirimicarb. Duplicate experiments were performed 
for each exposure treatment and triplicate experiments for the 
control. 
Even though heat fl ow was increased compared to 
the control it only increased during the fi rst 7 h. 
with a subsequent decrease in heat fl ow. At the end 
of the experiment the heat fl ow was approximately 
1.5 times higher than in the control and the immo-
bility at termination was recorded to be 12%. 
Furthermore fi gure 3.21 shows that by increasing 
the concentration of pirimicarb (20µg/l) the initial 
heat fl ow still increased but to a lesser extent. After 
approximately 6 hours heat fl ow decreased, and at 
the end of the experimental period heat fl ow was 
approximately 50% lower than heat fl ow in the con-
trol. The immobility increased in the highest con-
centration to 83%.
The heat fl ow pattern of D. magna exposed to di-
methoate was similar to the experiment with piri-
micarb. 
Figure 3.22 shows that the heat fl ow in response 
to dimethoate exposure initially increased, and that 
the highest increase was observed in the lowest 
exposure concentration. The heat fl ow started to 
decrease after 5 hours (high concentration; 3mg/l) 
and 8 hours (low concentration; 2mg/l). At the end 
of the exposure time the highest concentration of 
dimethoate resulted in 100% immobility and the 
heat fl ow was below 1µW*mg-1 WW which is the 
detection limit of the TAM. The lowest concentra-
tion caused an immobility of 96% and the heat fl ow 
was 11 times lower compared to the heat fl ow of 
the control at termination.
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Fig 3.22 Measurement of the heat production of Daphnia mag-
na exposed to dimethoate. Triplicate experiments were performed 
in the control group. Only single experiments were performed for 
each exposure treatment
The control in fi gure 3.21 and 3.22 are the same 
and showed a weak decline throughout the expe-
rimental period. Upon experimental termination 
heat fl ow had declined by 13 %, compared to heat 
fl ow at experimental initiation. No immobility was 
observed in the control during the experiment.
3.3.4 Population dynamics
Population dynamics were estimated for D. magna 
exposed to dimethoate and pirimicarb singly, over 
a 21 d. period. 
A pilot study was conducted with LAS but since 
this experiment included no replicates, population 
dynamics could not be estimated for this third ex-
periment.
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Dimethoate
Number of offspring (n)
The control group produced an average of 115.4 
offspring/adult during the 21d. experimental pe-
riod. The average number of juveniles produced pr. 
brood (n) in controls was 35.03 ± 1.42. 
D. magna exposed to 110 µg dimethoate*l-1 pro-
duced 24.60 ± 1.63, which was signifi cantly lower 
than the control (see table 3.5). Dimethoate seemed 
to infl uence production of offspring at 90 and 100 
µg. Dimethoate*l-1 but these changes were not sig-
nifi cant.
Time to fi rst reproduction (t
j
)
Time to fi rst reproduction (t
j
) was signifi cantly de-
creased when test specimens were exposed to 60 
and 80 µg dimethoate*l-1 compared to non-expo-
sed specimens (see table 3.5). Even though speci-
mens exposed to 70 and 90 µg dimethoate*l-1 did 
not decrease t
j
 there seemed to be a trend with a 
decrease in t
j
 at lower concentrations (60-90 µg/l) 
and a prolongation of tj at the higher concentrati-
ons (100-110µg/l). However, this prolongation did 
not increase tj to a longer period than observed in 
control group.  
Time between broods (t
a
)
Average time between broods varied between 3,32 
d. – 3,67 d. and was not signifi cantly infl uenced by 
dimethoate exposure, even though it was shortest 
for non-exposed specimens (see table 3.5). No trend 
as a function of dimethoate exposure was observed 
within the experiment.
 
Survival of juveniles (S
j
)
Dimethoate did not have a signifi cant infl uence on 
survival of juveniles. One out of 15 juveniles died 
in the control and the groups exposed to 60 and 70 
µg. dimethoate*l-1 . No juvenile mortality was ob-
served at any other concentration (80 – 110 µg.)
Survival of adults (S
a
)
Signifi cant differences between adult survival in 
controls and 70, 90 and 110 µg dimethoate*l-1 were 
observed (see table 3.5). In all three cases the dif-
ferences were due to a very high mortality in the 
control group (fi ve out of 15 died in this group). 
No signifi cant trend was observed among any other 
groups, indicating that dimethoate did not infl uen-
ce adult survival. 
Population growth rate (λ)
Dimethoate exposure in this experiment did not 
infl uence population growth in such a way that λ 
decreased below one, indicating that all D. magna 
populations were increasing in size at dimethoate 
exposures below 110 µg*l-1 (see fi g 3.23). However, 
dimethoate seemed to have a negative impact on 
population growth at concentrations above 80 µg*l-1 
with a negative correlation between λ and dimet-
hoate exposures above 80 µg*l-1 but the decline in 
lambda were not signifi cant.
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Fig 3.23 Population growth rate (λ) for D. magna exposed to 
0-110 µg/l dimethoate. There was a signifi cant decrease λ, as a 
function of dimethoate exposure. Error bars indicate 95% CL.
A linear regression was fi tted to data which show 
a steady declining tendency (80 µg*l-1 and above). 
Using this regression, it is possible to estimate a 
concentration that would be fatal for the population 
(see fi g. 3.23). 
In this particular case y = -0,004x + 1,82 (R2 = 0,95). 
Solving for y =1 yields an x-value of 205 µg*l-1 indi-
cating that exposure to this and higher concentrati-
ons would be fatal for D. magna populations, under 
the experimental conditions used here. 
However, it is important to note that the 95% CLs 
indicate that none of the treatments are signifi can-
tly below controls.  
Elasticity and decomposition analysis
The elasticity analyses performed showed that 
Table 3.5 Life history traits (LHT) for D. magna exposed to dimethoate at concentrations between 0 – 110 µg/l ± SE. n = average number 
of juveniles pr. Brood, t
j
 = time to fi rst reproduction, t
a
 = average time between broods, S
j
 = proportional survival of juveniles, S
a
 = propor-
tional survival of adults between broods. Statistical differences are shown as p-values. Numbers in parentheses specify concentrations that 
are signifi cantly different from each other. 
LHT/conc. 0 60 70 80 90 100 110 p-value
n 35.03±1.42 29.64±2.54 33.35±2.31 36.52±2.39 29.56±2.58 27.58±3.20 24.60±1.63 0.024 (0-110)
t
j
 10.82±0.18 9.43±0.23 9.46±0.24 9.43±0.23 9.53±0.24 10.64±0.49 10.67±0.33 0.039 (0-60, 80)
t
a
 3.32±0.11 3.58±0.17 3.52±0.15 3.48±0.15 3.56±0.14 3.67±0.18 3.46±0.11 >0.05
S
j
 0.93±0.07 0.93±0.07 0.93±0.07 1.00±0.00 1.00±0.00 1.00±0.00 1.00±0.00 >0.05
S
a
 0.71±0.13 1.00±0.00 0.93±0.07 0.93±0.07 1.00±0.00 0.93±0.07 1.00±0.00 0.039 (0-70,90,110)
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λwas most sensitive to changes in t
j
 which is appro-
ximately three times as important any other trait. 
λ seemed to be relatively insensitive to changes in 
all other LHT. Furthermore the elasticity analyses 
showed that all LHT were generally unchanged as a 
function of dimethoate exposure (see fi g. 3.24).
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Fig 3.24 Elasticity of λ in regard to the fi ve different life history 
traits. λ is most sensitive to change in tj (time to fi rst reprodu-
ction.
The relative importance of a 10% change, in LHT 
singly and in combination was estimated (see ta-
ble 3.6). In accordance with the elasticity analysis 
change in tj had the greatest impact on λ. The pro-
portional infl uence on λ of any trait did not change 
as a function of dimethoate exposure. 
A 10% change in all traits resulted in a less than 10 
% change in λ at any concentration, indicating that 
λ is less sensitive to dimethoate exposure than any 
single LHT.
Table 3.6 Change in population growth rate (λ) as a function 
of 10 % change in life history traits (LHT) singly and in com-
bination. 
LHT/Conc. 0 60 70 80 90 100 110
n 0.013 0.015 0.015 0.015 0.014 0.013 0.012
tj 0.041 0.048 0.047 0.049 0.046 0.041 0.039
ta 0.004 0.006 0.005 0.004 0.006 0.005 0.006
Sj 0.013 0.015 0.015 0.015 0.014 0.013 0.012
Sa 0.004 0.005 0.004 0.004 0.005 0.004 0.005
all 0.070 0.084 0.082 0.084 0.081 0.072 0.088
 
Pirimicarb
Number of offspring (n)
The control group produced an average of 52.6 
offspring/adult during the 21d. experimental pe-
riod. The average number of juveniles produced pr. 
brood (n) in controls was 22.32 ± 2.19. D. magna in 
this experiment did not reproduce the required 60 
offspring according to the demands of the OECD 
guideline. 
Pirimicarb exposure did not have a signifi cant 
effect on fecundity (n) (see table 3.7). However, 
pirimicarb seemed to infl uence the number of off-
spring in an increasing manner, especially at the 
lowest concentration (0.89 µg pirimicarb*l-1) which 
was elevated compared to the control.
Time to fi rst reproduction (t
j
)
Time to fi rst reproduction (t
j
) was not signifi can-
tly effected by pirimicarb exposure (see table 3.7). 
Only one out of 10 replicates were delayed in fi rst 
reproduction in the highest concentration (2.22µg 
pirimicarb*l-1)
Time between broods (t
a
)
The shortest time between broods was obser-
ved at the lowest pirimicarb exposure (2.12µg 
pirimicarb*l-1) although it was not signifi cant dif-
ferent from the control but only signifi cant from 
pirimicarb exposure at 1.67µg pirimicarb*l-1.  The 
two other pirimicarb exposure concentrations (1.22 
and 2.22µg pirimicarb*l-1) were also signifi cant lo-
wer than this concentration.
Survival of juveniles (S
j
) and adult survival (S
a
)
Pirimicarb did not have a signifi cant infl uence on 
either juvenile or adult survival indicating that piri-
micarb did not infl uence survival at these concen-
trations.
Population growth rate (λ)
Pirimicarb exposure did not have any signifi cant 
effect on the population growth rate since all 95% 
confi dence limits did overlap. Furthermore no 
trends were observed and the λ-value varied from 
1.36 to 1.39 (see fi g 3.25). 
Table 3.7 Life history traits (LHT) for D. magna exposed to pirimicarb at concentrations between 0 – 2.22 µg/l ± SE. n = average number 
of juveniles pr. Brood, t
j
 = time to fi rst reproduction, t
a
 = average time between broods, S
j
 = proportional survival of juveniles, S
a
 = propor-
tional survival of adults between broods. Statistical differences are shown as p-values. Numbers in parentheses specify concentrations that 
are signifi cantly different from each other.
LHT/conc. 0 0.89 1.22 1.67 2.22 p-value
n 22.32±2.19 33.13±2.98 29.78±2.40 23.00±3.76 28.14±4.20 >0.05
t
j
 12.00±0.00 12.00±0.00 12.00±0.00 12.00±0.00 12.22±0.21 >0.05
t
a
 2.36±0.03 2.12±0.09 2.24±0.05 2.58±0.11 2.27±0.06 >0.05
S
j
 1.00±0.00 0.80±0.13 0.90±0.10 1.00±0.00 0.90±0.10 >0.05
S
a
 1.00±0.00 1.00±0.00 1.00±0.00 0.90±0.10 1.00±0.00 >0.05
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Fig 3.25 Population growth rate (λ) for D. magna exposed to 
0-2.2 µg/l pirimicarb. Error bars indicate 95% CL.
Elasticity and decomposition analysis
The elasticity analyses performed in the pirimic-
arb experiment showed a similar result as the di-
metoate experiment. λ was also in this experiment 
most sensitive to changes in t
j
 and λ seemed to be 
relatively insensitive to changes in all other LHT. 
Furthermore the elasticity analyses also showed 
that all LHT were generally unchanged as a func-
tion of pirimicarb exposure (see fi g. 3.26).
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Fig 3.26 Elasticity of λ in regard to the fi ve different life history trai-
ts. λ is most sensitive to change in t
j 
(time to fi rst reproduction).
The relative importance of a 10% change, in LHT 
singly and in combination was estimated (see ta-
ble 3.8). In accordance with the elasticity analysis 
change in tj had the greatest impact on λ. The pro-
portional infl uence on λ of any trait did not change 
as a function of pirimicarb exposure. 
Table 3.8 Change in population growth rate (λ) as a function 
of 10 % change in life history traits (LHT) singly and in com-
bination. 
LHT/Conc. 0 0.89 1.22 1.67 2.22
n 0.010 0.010 0.010 0.010 0.010
tj 0.033 0.035 0.035 0.033 0.034
ta 0.006 0.006 0.006 0.005 0.006
Sj 0.010 0.010 0.010 0.010 0.010
Sa 0.009 0.009 0.009 0.007 0.009
all 0.064 0.068 0.067 0.061 0.065
A 10% change in all traits resulted in a less than 10 
% change in λ at any concentration, indicating that 
λ is less sensitive to pirimicarb exposure than any 
single LHT. 
3.3.5 Daphnia culture experiments
In the initial feeding experiment D. magna did not 
reproduce enough offspring to meet the guideline 
demands, when fed 0.1 or 0.2 mg. C*d-1. When fed 
0.3 mg. C*d-1 specimens managed to produced the 
required 60 offspring during the experimental pe-
riod. (see fi g 3.27)
In the later feeding experiment all treatments pro-
duced at least 50% more offspring than required 
to meet the guideline demands. D. magna showed 
a reproductive trend similar to the one observed 
in the initial experiment, with specimens in diffe-
rent treatments producing a signifi cantly different 
amount of offspring (p < 0.01 for all comparisons). 
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Fig. 3.27 Number of offspring as a function of nutrition added. 
Experiments were conducted after an initial acclimatisation pe-
riod and at the end of the experimental period. Error bars repre-
sent SE.
Specimens in the later experiment produced 3 and 
2.4 times as many offspring  as specimens in the 
initial experiment, for 0.1 and 0.3 mg. C*d-1 respec-
tively.
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3.4 Discussion
We conducted mixture toxicity studies with three 
different toxicants. All mixture experiments were 
conducted in accordance with the isobole method 
(Kortenkamp and Altenburger; 1998; Streibig et al.; 
1998). This means that data from all mixtures were 
fi tted to the two-step Concentration Addition equa-
tions (Sørensen et al 2005). This procedure has 
certain implications for the interpretation of the 
results, which will be discussed in the following 
section. The fi rst mixture to be addressed is that of 
the two insecticides which share a common mode 
of toxic action.
3.4.1 Dimethoate and pirimicarb
The mixture of dimethoate and pirimicarb showed 
an additive effect at both EC
50
 and EC
10
 level (see fi g 
3.16). Since both of these insecticides inhibit ace-
tylcholine esterase (AChE) (Lundebye et al.; 1997; 
Andersen and Dennison; 2004), and thus have the 
same mode of action, such an effect was expected 
(Bliss; 1939; Merino-Garcia et al.; 2003; Faust and 
Scholze; 2004). The results thus confi rm the gene-
ral hypothesis of Concentration Addition. It is im-
portant to note that the regression analysis made 
with variable δ approximated the regression made 
with δ = 1 as concentrations decline (δ = 0.86 and δ 
= 0.97 for EC
50
 and EC
10
 respectively). This indica-
tes that the mixture effect approximates additivity 
at environmentally realistic concentrations, since 
these are well below the concentrations used in 
this study (Madsen et al.; 2001; Møhlenberg et al.; 
2004). 
Pirimicarb and LAS
The mixture of pirimicarb and linear alkylbenzene 
sulphonate (LAS) showed a slightly different pat-
tern than the dim-pir mixture, with regard to the 
relationship between high and low concentration 
exposures. At EC
50
 level the mixture elicited an ad-
ditive effect (p=0.21), when compared to the iso-
bole representing Loewe additivity (δ = 1), but at 
EC
10 
the effect was borderline antagonistic (p = 0.02 
– 0.14) (see fi g. 3.17). These fi ndings were contrary 
to the hypothesis, which stated that a synergistic ef-
fect might be expected due to LAS’s membrane da-
maging properties (Jacobi et al.; 1996; Bjerregaard; 
2001) (see introduction for further explanation). 
However since the two toxicants do not share the 
same mode of toxic action, comparison with a CA-
isobole might not be appropriate. We therefore 
compared the results with an IA-isobole in order 
to evaluate whether this comparison showed a dif-
ferent result (see fi g 3.17). Comparison with this 
isobole (dashed line in diagram, fi g 3.17) indicates 
that the effect seemed to be synergistic at the EC
50
-
level, since the IA-isobole is situated well above the 
isobole constructed from the mixture data in the 
diagram. (The two-step model does not allow a sta-
tistical comparison with IA, so this conclusion is 
based on visual interpretation).   
At low concentration (EC
10
) the mixture approxima-
tes the IA-isobole and the indication of a synergistic 
effect is thus reduced. This pattern might be due to 
the declining concentration of the individual toxi-
cants in the mixture. The expectation of synergistic 
interaction is based on a theoretical consideration 
regarding a facilitated uptake of pirimicarb due to 
membrane disruption capabilities of LAS (Jacobi 
et al.; 1996). The number of LAS molecules at the 
EC
10
-level, which can react with the cell membrane 
is much lower than at the EC
50
-level. Thus it is pos-
sible that disruption of the membranes is much 
less, resulting in less facilitated transport of piri-
micarb. 
Dimethoate and LAS
The mixture of dimethoate and LAS showed the 
same pattern as the binary mixture of pirimicarb 
and LAS at the EC
50
-level (see fi g 3.18). The mixture 
effect can be characterized as showing Loewe addi-
tivity or Bliss synergy (see introduction for defi ni-
tions), at both high and low exposure concentrati-
ons. Where mixture effects of pir-LAS approximate 
Bliss independence at EC
10
 (see fi g 3.17), dim-LAS 
mixtures show a tendency toward synergy at both 
EC
50
 and EC
25
-levels. It is therefore likely that the 
EC
10
-level in the pir-LAS mixture is under the thres-
hold concentrations at which LAS infl uences the 
permeability of the plasma membrane to such a 
degree that uptake of the pesticide is facilitated. (As 
with the pir-LAS mixtures, these observations are 
based on a visual comparison, since no statistical 
comparison is possible). 
3.4.2 Choice of reference model 
for quantifying and 
predicting mixture effects
As the results mentioned above illustrates, syner-
gism/antagonism are commonly defi ned as a grea-
ter/lesser pharmacological effect of a drug combi-
nation than what would be expected from the effect 
of each drug individually, assuming that they did 
not interact with each other. Therefore defi nitions 
of synergism and antagonism critically depend 
upon the defi nition of “no interaction” (Greco et al.; 
1995).  
As showed above the quantifi cation of the pir-LAS 
and dim-LAS mixture effects does thus depend 
on whether they are compared with Loewe additi-
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vity or Bliss independence as reference model. The 
IA-reference model might be the proper model to 
choose since both mixtures are made form toxican-
ts with dissimilar mode of action. 
The requirements of knowledge of “mode of ac-
tion” complicates the general use of the isobole 
method as a way of quantifying type of mixture ef-
fects, since mode of action is unknown for most 
toxicants that are important in an environmental 
risk assessment context. When determining the ef-
fect of a binary mixture it might thus be feasible to 
consider both reference models. 
The relationship between the two models depends 
on the slope of the DR-curves of the individual toxi-
cants. If the curves can be described with a logistic 
function, as is the case for many toxicants inclu-
ding those used in this study (see fi g. 3.15 a, b and 
c),the relationship between CA isobole and IA iso-
boles, representing Loewe additivity and Bliss inde-
pendence respectively, as visualized in fi g 3.28.
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Fig. 3.28 Normalized isoboles at the EC
50
-level, for the indepen-
dent action model, Eq. 11, with various hill slopes (b), Eq. 16. 
The thick line represents the line of concentration addition (mo-
difi ed from Greco et al. 1995).  
This relationship illustrates that IA is more conser-
vative than CA, in regard to quantifying the mix-
ture effect as synergistic, when the slope of the in-
dividual DR-curves exceed 1.25. This relationship 
between single toxicants dose-response curves and 
mixture toxicity effects can be used to determine 
which reference model is the most conservative 
without interpreting the mixture toxicity data. 
However, the statistical isobole method can only be 
applied for binary mixtures. This means that the 
model is not appropriate for predictive risk assess-
ment, since environmentally realistic mixtures of-
ten consist of multiple toxicants. However the con-
cepts of CA and IA can also be used in a predictive 
way for determining the toxicity of complex mixtu-
res, and thus be incorporated into prospective risk 
assessment (Faust and Scholze 2004).
In the following section we discuss the predictive 
capability of the two reference models with respect 
to experimental data obtained from this study. 
Furthermore, we will compare our observations 
with other fi ndings both with respect to binary 
mixtures and with respect to complex mixtures, in 
order to evaluate whether the reference models are 
suitable for predictions of environmentally realistic 
mixtures. 
As expected, the mixture toxicity of dimethoate and 
pirimicarb was predictable by CA (see fi g. 3.19). 
The ratio between observed and predicted EC-va-
lues is 1.1 and the predicted EC-values are thus in-
distinguishable to the experimentally determined 
EC-values (see table 3.3). Unexpectedly, however, 
the concept of IA proved to be equally valid. Both 
concepts predicted virtually identical mixture toxi-
cities and the ratio IA/CA was between 0.9-1.0 in 
the effect range 10 - 50% (see table 3.3). The expla-
nation for this coherence is that the slope of the 
DR-curves must be close to 1.25 when normalized 
to each other.
Combinations of LAS and the two insecticides 
showed a similar trend to the pesticide mixtures 
(see fi g 3.19).  The ratio between observed and pre-
dicted EC
50
-values is less than 1.3 and the ratio bet-
ween IA and CA is 0.8 and 1.1 for dimethoate/LAS 
and Pirimicarb/LAS respectively (see table 3.3). In 
accordance with the isobologram of the pirimicarb-
LAS mixture, the concept of CA overestimated the 
effect at the EC
10
-level. The ratio between IA and 
CA in this experiment was 1.5 (see table 3.3).   
The results of the ternary mixture show that EC-
values predicted by CA were identical with the ex-
perimentally determined EC-values. On the other 
hand IA underestimated the toxic effect by a factor 
1.5 and 1.9 at the EC
50
- and EC
10
-level respectively 
(see fi gure 3.19 and table 3.3). This result indicate 
that CA might not only be the most conservative 
but also the most accurate reference model for pre-
dicting toxicity of complex mixtures having both 
similar and dissimilar acting chemicals. This is im-
portant since environmental mixtures seldom con-
sist of purely similar or dissimilar acting toxicants 
(US-EPA; 1986). 
Literature studies
Several studies have applied both concepts in eva-
luating the predictability of mixture effects (Back-
haus, Altenburger et al.; 2000; Backhaus, Scholze 
et al.; 2000; Faust et al.; 2001; Backhaus et al.; 2003; 
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Faust et al.; 2003; Junghans et al.; 2003; Arrhenius 
et al.; 2004). The results indicate that IA produces 
accurate predictions of the effects of multi-com-
ponent mixtures composed of strictly dissimilarly 
acting toxicants. Under such conditions several 
authors found that CA generally overestimated the 
effects (Backhaus, Scholze et al.; 2000; Faust et al.; 
2003). However the CA/IA ratio did not exceed a 
factor of three in these experiments. 
In experiments with similarly acting toxicants the 
observed DR relationships were found to be in 
good agreement with CA predictions. IA predicti-
ons, however, underestimated the mixture effects 
by as much as a factor of four. (Backhaus, Alten-
burger et al.; 2000; Junghans et al.; 2003). Another 
disadvantage of IA for risk assessment is that the 
most common method of expressing experimental 
data (e.g. EC
50
, NOEC, LOEC) can not be used di-
rectly for IA predictions (Faust et al.; 2003).
Furthermore, the predictive power of CA has been 
evaluated on the basis of literature data on mixtu-
res of pesticides (Deneer; 2000). Only studies using 
aquatic species were included. The main criteria 
were that raw data of both mixture and single toxi-
city experiments should be available. This review 
found that 186 out of 202 mixtures (92%) were pre-
dictable by CA within a factor of two. Furthermore 
it was found that 90% of toxicants with dissimilar 
modes of action were predictable by CA. 6% of the 
mixture effects were underestimated by CA (De-
neer; 2000). 
3.4.3 What is mode of action?
We chose dimethoate and pirimicarb as test com-
pounds since they are both AChE inhibitors. But 
does the AChE inhibiting ability mean that they 
share the same mode of action? 
If the relative toxicity of the two insecticides is 
compared, it is obvious that pirimicarb is much 
more toxic than dimethoate (EC
50
: 17.61-20.28µg/l 
and 1.04-2.41mg/l for pirimicarb and dimethoate 
respectively).(Dimethoate and pirimicarb have 
molecular weights of 229.28 g/mol (EXTOXNET; 
1996) and 238 g/mol (Nielsen and Andersen; 2001) 
respectively). These results are in accordance with 
the fi ndings of other authors. Kusk (1996) found 
that pirimicarb had a EC
50
-value of 21-24µg/l in D. 
magna and the American Environmental Protection 
Agency conducted a study in which the EC
50
 of pi-
rimicarb was determined to lie between 6.5-19µg/l 
(US-EPA 2000). Beusen and Neven (1989) found 
that the EC
50
 of dimethoate in D. magna was bet-
ween 0.80-1.50 mg/l, and another author found an 
EC
50
-value of 2.90 mg/l (Canton et al.; 1980). Since 
different clones of D. magna have been known to 
show large differences in sensitivity to insecticides 
our results seem to be in accordance with these 
other fi ndings. 
Earlier studies have shown that elevated cytochro-
me P450 monooxygenase may increase the toxic ef-
fect of dimethoate (Frasco and Guilhermino; 2002; 
Anderson and Zhu; 2004). The reason for this in-
creased toxicity may possibly result from the oxi-
dative activation of dimethoate into the O-analog 
metabolite; omethoate, which is a more effective 
inhibitor of AChE (Frasco and Guilhermino; 2002; 
Anderson and Zhu; 2004).
The need for biotransformation of dimethoate 
(Pope; 1999) could explain the relative differences 
in the toxicity between pirimicarb and dimethoate. 
Another explanation for the different potency of 
the two insecticides might be due to the fact that 
the two insecticides belong to different classes of 
insecticides (organophosphate and carbamate for 
dimethoate and pirimicarb respectively). Different 
classes of AChE inhibitors typically bind to diffe-
rent receptor sites on the AChE molecule.
However, in a study exposing the insect Aphis gos-
sypii to pirimicarb and omethoate, Benting and 
Nauen (2004) found that the same mutation (seri-
ne substitution with phenylalanine at position 431 
in the amino acid sequence in AChE) leads to re-
sistance to the insecticides. These results indicate 
that the two compounds act within the same active 
site of the AChE molecule. However, even though 
the same mutation causes resistance to both in-
secticides, mutated A. gossypii was many fold less 
sensitive to pirimicarb than dimethoate, when the 
results were compared to the effects on a sensitive 
clone of A. gossypii without the mutation (wild type) 
(Benting and Nauen; 2004). It is therefore possible 
that different residues, besides the serine residue, 
may be involved in the inhibition mechanism of pi-
rimicarb and omethoate.
Is it feasible to talk about the same mode of action, 
with regard to defi ning mixture effects, for pesti-
cides that bind differently to target sites, and/or 
differ in potency? The theory of simple similar 
action, which has evolved into CA, was based on 
comparing mixtures with a “sham mixture” where 
a toxicant is mixed with a dilution of itself (Beren-
baum; 1989). Toxicants that act on different target 
sites do not mimic this kind of “sham mixture”. If 
mixtures have to meet this criterion in order to be 
characterized as being similar in action, then CA is 
an exception rather than the rule. 
On the other hand IA assumes that the toxicants 
work independently and thus do not infl uence 
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each others’ effect at all (Bliss; 1939). Under what 
circumstances is this scenario realistic? As Greco 
et al (1995) summarized, it is only realistic within 
very simple systems, such as ‘in vitro’ experiments 
with enzymatic processes. When applied to multi-
cellular organisms it is likely that a toxicant does 
infl uence the toxicity of others. The application of a 
toxicant does at least provoke a reallocation of me-
tabolic energy, which infl uences the capability to 
cope with another toxicant (Greco et al.; 1995).
Another aspect that complicates the classifi cation of 
chemicals into similar or dissimilar acting, is that 
even for those toxicants with a known mode of ac-
tion (e.g. pesticides) it remains a question whether 
there are other modes of action, apart from the “de-
signed” effect and a common narcotic effect (Pope; 
1999). Dimethoate is one of the insecticides that is 
known to have several modes of action (Casida and 
Quistad; 2004). 
Studies with organophosphorus and carbamate 
insecticides have shown that these compounds 
can induce both necrotic cell death and apoptosis 
(Pena-Llopis et al.; 2003; Caughlan et al.; 2004; Kim 
et al.; 2004). Necrosis is an unregulated, passive 
process resulting from severe damage to the cell 
that includes loss of membrane integrity, swelling 
of the cytoplasm and mitochondria leading to cell 
rupture (Leist and Nicotera; 1997). Apoptosis (pro-
grammed cell death) is, in contrast to necrosis, a 
highly regulated, energy dependent process lea-
ding to morphological changes such as aggregation 
of nuclear chromatin and shrinkage of cytoplasm 
forming membrane bound vesicles (Hengartner; 
2000). Biochemically, apoptosis is associated with 
release of cytochrome c from mitochondria into 
the cytoplasm. Together with Apaf-1 (apoptosis-ac-
tivating factor 1) and ATP, cytochrome c activates 
a group of proteases called caspases that eventu-
ally activate a nuclease leading to fragmentation of 
DNA (Skulachev; 1998). These two “modes of de-
ath” are regulated by a complex process involving 
a large number of enzymes and intracellular mes-
sengers, and it has been suggested that apoptosis 
is a novel toxic endpoint of organophosphate insec-
ticides that could be independent of AChE inhibi-
tion (Caughlan et al.; 2004). 
The shift between apoptosis and necrosis is thought 
to be ATP-dependent because activation of the 
apoptotic pathway requires ATP. This is interesting 
because Hohreiter et al. (1991) found that both or-
ganophosphorus and carbamate insecticides cause 
inhibition of ATPase activity in fi sh species. Relati-
vely high concentrations of dimethoate (>1 mg/l) 
are needed to cause a signifi cant decrease in the 
Na+-K+-ATPase activity of Poecilia reticulata gills 
(Frasco and Guilhermino; 2002) indicating that 
apoptosis occurs at lower concentrations and ne-
crosis at higher concentrations. Therefore the ad-
ditive effect of pirimicarb and dimethoate (see fi g 
3.19) might be due to similar mode of action in re-
lation to apoptosis or necrosis instead of inhibition 
of AChE.
As described in the introduction LAS disrupts plas-
ma membranes resulting in a change in calcium 
(Ca2+) homeostasis (Bjerregaard; 2001) and thus has 
a dissimilar mode of action compared to the two in-
secticides. However, it is well documented that an 
increase in the intracellular [Ca2+] can lead to release 
of cytochrome c from mitochondria into the cyto-
plasm (e.g. Denecker et al.; 2001). Cytochrome c is 
released through unspecifi c channels in the mito-
chondria called PTP (permeability transition pores). 
The opening of PTP are activated by several factors, 
including high concentration of Ca2+ in the matrix, 
low mitochondria inner membrane potential (ΔΨ
m
) 
and the presence of reactive oxygen species (ROS). 
The release of cytochrome c following pesticide ex-
posure is likely to be due to elevated concentrations 
of ROS, because dimethoate inhibits Glutathione 
S-transferase (GST) in a dose-dependent manner 
(Frasco and Guilhermino; 2002) and GST is known 
to play a key role in the detoxifi cation and reduc-
tion of ROS (Pena-Llopis et al.; 2003). Dimethoate, 
pirimicarb and LAS may therefore exhibit the same 
“mode of action” and it is likely that shifts between 
”mode of action” are dose dependent. These obser-
vations could explain why CA provides good esti-
mates of the binary and ternary mixtures in this 
study (see fi g 3.19)
However, determination of mode of action is 
furthermore complicated by the fact that the expo-
sure concentration under experimental conditions 
might differ from nominal concentrations. In this 
study, actual exposure concentrations of the three 
compounds were determined. The experiments 
(see fi g. 3.20 and table 3.4) illustrate the importan-
ce of chemical analysis because the measured con-
centrations only account for 85%, 62% and 67% of 
the nominal EC
50
-value for dimethoate, pirimicarb 
and LAS respectively. 
However, even though the exact exposure concen-
tration is known it is also important to determine 
the actual uptake of the compounds. The external 
exposure concentration seldom equals the actual 
target site concentration (Binderup et al.; 2003). 
This relationship is relevant since possible interac-
tions between toxicants in a mixture might depend 
on target site concentrations rather than external 
exposure concentrations. Further studies are ne-
eded in order to quantify the relationship between 
external- and target site concentrations. 
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Yet another factor which complicates the use of 
mode of action for classifying different toxicants is 
that it may be inappropriate to talk about a specifi c 
mode of action of a toxicant, with regard to effects 
in complex ecosystems. Do two photosynthesis-in-
hibiting herbicides share a common mode of ac-
tion when working on all kinds of organisms? The 
answer to that question is “We don’t know for sure” 
since it is impossible to determine effects on such 
a large array of organisms as can be found in an 
ecosystem.
Furthermore, the selection of proper endpoint is 
also important in this regard. Cedergreen (2005) 
found that quantifi cation of mixture toxicity was 
highly dependent on choice of endpoint in plants. 
They found that the effect of a herbicide mixture 
on Lemna minor appeared antagonistic or additive 
depending on whether one of two different growth 
endpoints was selected (Cedergreen; 2005). 
It thus seems that both CA and IA are theoretical 
extremes in a continuum in which realistic env-
ironmental mixtures lie somewhere in between the 
two.
3.4.4 The funnel hypothesis
Warne and Hawker (1995) found that non-additi-
ve interactions (synergistic and antagonistic) only 
dominated in mixtures with few toxicants.  They 
compared data from 104 mixture toxicity studies 
with 182 different narcotic chemicals and found 
that mixture toxicity approximated additivity with 
increasing numbers of toxicants. 
The authors used this review to illustrate their 
“Funnel Hypothesis”. This hypothesis is based 
on the critical volume hypothesis, which states 
that narcotic toxicity occurs when the volume of 
the toxicant in the cell membrane reaches a spe-
cifi c proportion of  the membrane’s total volume 
(Warne and Hawker; 1995). The Funnel hypothesis 
states that deviations from additivity decline as the 
number of toxicants in a mixture increases (see fi -
gure 3.29) (Warne and Hawker; 1995). 
Fig. 3.29 Illustration of the funnel hypothesis for narcotic toxi-
cants. When the number of toxicants in a mixture increases the 
mixture toxicity tends to approach the corrected Toxic Enhan-
cenment Index (cTEI) which is basically similar to CA=1. Devi-
ations from additivity are most commonly observed in mixtures 
with few toxicants (Warne and Hawker; 1995). 
The assumption of a proportional relationship bet-
ween additivity mixture toxicity and number of toxi-
cants makes intuitive sense. As the number of toxi-
cants increases the relative importance of a specifi c 
interaction decreases, and small synergistic and 
antagonistic deviations from additivity cancel each 
other out. However, if a specifi c type of interaction 
dominates the mixture it might lead to either a sy-
nergistic or antagonistic mixture effect, even for 
complex mixtures. Tørslev et al. (2002) suggest that 
if a specifi c toxicant represents 10% of a mixture, it 
might dominate the overall mixture toxicity. This is 
an important aspect of predicting mixture toxicity 
that should be addressed in future studies.
If the Funnel hypothesis holds true for specifi c ac-
ting toxicants as well as narcotic chemicals, it is an 
important argument in favour of the two reference 
models (CA and IA), since they are both based on 
the assumption that no interaction infl uence the 
mixture toxicity (Bliss; 1939). Warne (2003) argues 
that the funnel hypothesis holds true for organic-
organic, metal-metal and metal-organic mixtures. 
He based this argument on a review of 973 diffe-
rent mixtures, which could predominantly be de-
scribed as concentration additive.
3.4.5 Population dynamics
In addition to the acute 48h immobilization test 
we conducted a 21d reproduction test in order to 
evaluate the toxic effect of pirimicarb and dimet-
hoate at lower concentrations using more sensitive 
endpoints than immobilization. The reproduction 
assay can be characterized as a chronic test (Radix 
et al.; 2000) and the results from these experiments 
will be used to discuss the importance of endpoint 
selection.
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Modelling population response 
One of the primary goals of ecotoxicologists is to 
provide knowledge which can be used to estimate 
the impact of anthropogenic stressors on ecologi-
cal systems. One important aspect in this regard 
is to determine how the introduction of a stressor 
infl uences populations in ecosystems (Forbes et al.; 
2001).
 
We used an OECD standard test protocol which 
has reproduction as the primary endpoint (OECD; 
1998). Apart from measuring this endpoint we 
applied the population model of Calow and Sibly 
(1990) in order to estimate the effect of dimethoate 
and pirimicarb on population growth rate (λ). The 
population growth rate is a better measure of re-
sponses to toxicants than individual-level effects 
because it integrates potentially complex interac-
tions among life-history traits and provides more 
relevant measure of ecological impact (Forbes and 
Calow; 1999). (see introduction for further details) 
Population growth rate (λ)
As shown in fi gure 3.23 population growth rate 
showed a declining trend at dimethoate exposure 
concentrations above 80µg/l. However the decline 
was not statistically signifi cant within the exposure 
range of this experiment. 
If λ drops below 1.0 the population starts to shrink 
and will eventually go extinct (Forbes et al.; 2001). 
By applying a linear regression to our population 
growth data, it is possible to extrapolate the con-
centration of the toxicant which will result in a  
below one (Widarto et al.; 2004). We thus used the 
λ projection to extrapolate a threshold concentra-
tion at which D. magna populations would fail to 
persist, under the given experimental conditions. 
This extrapolation indicated that a concentration 
equal to or greater than 205µg/l dimethoate would 
lead to population growth rates of one or less (see 
fi g 3.23). 
Widarto et al. (2004) found that juvenile Dendroba-
ena octaedra did not survive at nonylphenol concen-
trations lower than those expected to cause popu-
lation extinction on the basis of an extrapolated λ  
value. This stresses the importance of taking the 
different life history traits into consideration, when 
interpreting population response data.
Elasticity
One important feature of the two-stage model is 
that it allow for estimation of elasticity (Forbes et 
al.; 2001). In the dimethoate experiment it appears 
that elasticity of time to fi rst reproduction (t
j
) has 
the largest numerical value (approximately 0.3). All 
other traits have a numerical value which is at least 
three times below that of t
j
 (see fi g. 3.24). This in-
dicates that λ is most sensitive to changes in this 
particular life history trait. It is noteworthy that tj 
is three times as important for λ as S
j
 which is the 
most common used endpoint in ecotoxicological 
studies (Forbes et al.; 2001). 
D. magna is a relatively short lived organism with a 
high reproductive rate (Hanazato; 2001). A prolon-
gation of time to maturity will have a great impact 
on the period in which it can reproduce, and thus 
on the overall reproductive output. This might be 
the reason why t
j
 has the highest numerical value. 
From this analysis it seems that it would be reaso-
nable to focus on the sensitivity of this particular 
endpoint in future studies of toxicants impact on 
D. magna populations. 
Figure 3.24 also reveals that sensitivity of λ to the in-
dividual life history traits is independent of exposure 
concentration. This is important since it enables ex-
trapolation of the results to other ranges of exposure 
concentration, which might be important in relati-
ons to environmental realistic concentrations.
Decomposition
Finally, decomposition analyses were preformed in 
order to quantify the importance of the individual 
life history trait to λ (Forbes et al.; 2001). 
From table 3.6, which show a fractional change in 
λ as a result of a 10% change in the different life 
history traits alone and together, it appears that  
is less sensitive than any of the traits alone or to-
gether. 
However it is important to perform decomposition 
analyses to identify the effects on the different trai-
ts and to determine the contribution of each trait 
to the total change in the population growth rate 
(Levin et al.; 1996). This information is valuable in 
future ecotoxicological investigations in order to 
choose the most important trait as endpoint. 
In the experiment with dimethoate we found that 
the most important life history trait in regard to 
changes in λ was t
j
. However t
j
 was not sensitive 
to dimethoate at the experimental concentrations. 
The only trait that changed signifi cantly under the 
experimental conditions was fecundity. Since all 
other traits were unaffected by dimethoate, the ef-
fect on fecundity assembly accounts for the change 
in the population growth rate. 
The experiment with pirimicarb showed that the te-
sted concentrations (0 – 2.22µg/l) did not have any 
statistically signifi cant effect on population growth 
rate (see fi g 3.25). Furthermore we did not observe 
any effects on the individual life-history traits (see 
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table 3.7). Higher concentrations are therefore 
needed to cause effects on λ under the given ex-
perimental conditions. The concentration interval 
was found on the basis of pilot experiments, which 
showed that higher concentrations of pirimicarb 
would lead to signifi cant mortality within 21 days 
(data not shown). 
The elasticity analysis for pirimicarb showed the 
same pattern as for dimethoate even though the 
fecundity was must lower in the pirimicarb experi-
ment (see table 3.5 and 3.7).
The two-stage population model provides impor-
tant information on how toxicants impact popula-
tions by affecting individual organisms within the 
population.
Furthermore the acute 48h immobilization de-
mands relatively high concentrations of the tested 
toxicants compared to the chronic population mo-
del which will provide information at more realistic 
environmental concentrations.
Attempts have been made to test mixture effects 
at the population level using the two-stage model. 
(Jonker (2003) found that synergistic effects on 
reproduction in Caenorhabditis elegans exposed to 
cadmium and copper could be transferred to ef-
fects on population growth rate (λ). Furthermore 
Jonker (2003) showed that the mixture affected 
C. elegans by prolonging the reproductive period. 
However the decomposition analysis showed that 
this effect did not infl uence λ. These results show 
that population dynamics models can provide use-
ful tools for exploring mixture toxicity.
3.4.6 Different Daphnia magna 
assays and endpoint 
selection 
Acute assays
The standard acute assay with immobilization as 
endpoint (OECD; 2000) was used in this mixture 
toxicity study. The immobilization endpoint is the 
most frequently used endpoint in D. magna tests 
(Hanazato; 2001) and is part of the standard test 
battery used in risk assessment (ECB; 2003). 
Apart from the immobilization test, we performed 
a new acute calorimetric assay with heat produc-
tion as endpoint (see fi gure 3.21 and 3.22). In the 
following we will compare the results from the im-
mobilization test with the results of the calorime-
tric assay. 
The results of the calorimetric measurements show 
that D. magna exposed both to dimethoate and pi-
rimicarb show the same overall pattern. The heat 
production in both experiments initially increased 
to a higher level than the controls, and subsequent-
ly declined to levels below the controls.
The calorimetric method is based on the assump-
tion that the integrated sum of heat production in 
the organism is a measure of all energy transfor-
mations. This conversion of chemical energy to 
heat is referred to as metabolic rate. 
However, because dimethoate and pirimicarb both 
inhibit AChE we propose that the initial increase 
in heat production is due to the inhibition and fol-
lowing accumulation of acetylcholine in the synap-
ses. This accumulation will result in excessive bin-
ding to, and activation of, postsynaptic cholinergic 
receptors. This convulsion will most likely contri-
bute to the overall heat production. Visual observa-
tions of exposed D. magna confi rm this conclusion 
(results not shown). We observed that D. magna, 
especially exposed to pirimicarb, was much more 
active (swimming faster) compared to the controls. 
But the increase in heat production could also be 
a result of detoxifi cation mechanisms. Daphnids 
have been known to allocate extra energy towards 
escape activity when exposed to toxic stress, leaving 
less energy for growth and reproduction (Preston et 
al.; 1999). The decline in the heat production might 
be due to immobility (~dead), exhaustion of energy 
reserves and/or starvation. A decline was also ob-
served in the controls (fi g 3.21-3.22) which might 
also be due to starvation since the experiment was 
conducted without food.
In the immobilization test we measured the immo-
bility after 48h of exposure whereas the duration 
of the calorimetric measurements was only 24h. 
However, the results show that the EC
50
-value in the 
acute immobilization test (19.02µg/l and 2.29mg/l 
for pirimicarb and dimethoate respectively) is lo-
wer than the expected EC
50
-value (for immobility) 
in the calorimetric assay. After 24h the immobility 
was 96% for organisms exposed to 2 mg/l dimet-
hoate and 83% for organisms exposed to 20 µg/l 
pirimicarb. This could be due to the high number 
of juveniles in a relatively small amount of water 
(fi fty juveniles/3.5 ml fresh water) 
Heat production could be very interesting end-
point especially at low concentrations. The experi-
ment with the lowest concentration of pirimicarb 
(10µg/l) showed that there was an elevated heat 
production throughout the experiment compared 
to the control (see fi gure 3.21) and the immobility 
was only 13% upon termination. Hence it is pos-
sible that heat production can be a very sensitive 
endpoint at even lower concentrations. However, 
further research is needed to evaluate the conse-
quences of such an elevation.
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Chronic assay
The test protocol for the chronic reproduction 
test requires that specimens in the control group 
produce no less than 60 juveniles during the ex-
perimental period (OECD; 1998). We conducted a 
bifactorial design (food level versus time) which 
indicated that this quality objective leaves room for 
large differences in fecundity between different la-
boratory cultures, since our results show that given 
the right acclimatisation period and food availabi-
lity, D. magna can produce >100 juveniles over a 
21d. period (see fi gure 3.27).
When the above-mentioned importance of energy 
allocation is taken into consideration this result 
suggests that different D. magna cultures might 
have a very different sensitivity to toxicants (Ense-
rink et al.; 1990). This might contribute to the dif-
ferences in EC
50
 values reported in the literature. 
3.5 Conclusions
We have shown that concentration addition allows 
very precise prediction of binary and ternary mix-
tures of pirimicarb, dimethoate and LAS. On the 
basis of these results and on the available litera-
ture it thus seems that CA is the most valid refe-
rence model from a scientifi c point of view since 
it predicts most complex mixtures of both similar- 
and dissimilar-acting toxicants rather accurately. 
Furthermore it is the more conservative of the two 
reference models and is thus preferable in a risk as-
sessment context. Therefore CA is recommended 
as a default reference model for predicting mixture 
toxicity effects based on single toxicity data. 
Our mixture toxicity experiments shows that it is 
very diffi cult to determine deviations from additivi-
ty, since choice of reference model is a necessity for 
this type of conclusion. The exact mode of action 
is seldom known in ecotoxicological studies, since 
precise mono-causal relationships are diffi cult to 
determine within the scientifi c boundaries of env-
ironmental biology.  
The demographic analysis demonstrated that the 
most important life history trait for the population 
growth rate (λ) is not necessarily the most sensitive 
to the toxicants.  In the dimethoate study we found 
that λ was most sensitive to time to fi rst reproduc-
tion but dimethoate did only affect fecundity, which 
was one of the least important traits for affecting λ. 
This result illustrates that life history trait analyses 
can be very important in order to determine toxic 
effects on population-level. 
The calorimetric experiment revealed that the heat 
production increased following pesticide exposure. 
It is likely that lower concentrations of toxicants are 
needed to affect heat production than to immobili-
ze the specimens and the calorimetric assay might 
thus have a very sensitive endpoint. However the 
importance of this effect still needs to be clarifi ed.  
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4 Concentration Addition 
som reguleringsværktøj
I foregående kapitel gjorde vi, med udgangspunkt i vores eksperimentelle resultater, rede for, at det vil være 
videnskabeligt plausibelt at anvende Concentration Addition (CA) som universel model til prospektive bereg-
ninger af kombinationseffekter. En konklusion som Jens Streibig, en af de førende videnskabelige eksperter 
på området, deler med os idet han udtaler følgende om at anvende CA i forhold til regulering af kombinations 
effekter:
”Det er vist det eneste videnskabelige udgangspunkt der kan argumenteres for. Regulering er jo meget andet end 
videnskab, men rent videnskabeligt er addition det eneste rigtige udgangspunkt. Det er den simpleste model.” 
(Streibig; 2004)
Det betyder, at de toksiske effekter af alle typer kombinationer af miljøfremmede stoffer kan vurderes pro-
spektivt, forudsat at der eksisterer viden om de miljøfremmede stoffers toksiske effekter som enkeltstoffer. 
Dette er helt centralt i forhold til mulighederne for at kunne implementere hensynet til kombinationseffekter 
i vandmiljøreguleringen, idet det er en uoverkommelig opgave at teste alle de forskellige mulige kombinatio-
ner der er relevante, hvilket følgende citat fra Bo Neergaard Jakobsen illustrerer:
”I praksis vil man ikke kunne forholde sig til for eksempel alle de kombinationsmuligheder der er for de 33 stoffer i 
vandrammedirektivet.” (MST; 2004; Jacobsen; 2005)
Da tilledningen af miljøfremmede stoffer til de kystnære områder kommer fra mange forskellige kilder, vil 
der for det meste være langt fl ere stoffer end de ovennævnte 33 stoffer, hvilket gør at en eksperimentel be-
stemmelse af de mulige kombinationseffekter ikke er realistisk. 
En faktor der yderligere understreger kompleksiteten af problemets omfang er, at en de største udfordringer 
for fremtidens kemikalieregulering i forvejen er den store mangel på data for enkeltstoffers toksicitet (KOM; 
2001). Fra industriens side er der ligeledes opbakning til at anvende modeller, idet omfang sådanne kan 
udvikles. Ina Andresen udtaler følgende om brugen af modeller i relation til vurdering af kombinationsef-
fekter:
”Mht. betydningen af en implementering af kombinationseffekter, vil det så ikke betyde at man skal ind og lave yderli-
gere dyreforsøg. Eller har man nok viden til at gøre det uden, evt. som en meget konservativ vurdering? Hvis det kræ-
ver nye dyreforsøg, vil det møde stor modstand, specielt i England hvor der er stærke kræfter der er imod dyreforsøg.” 
(Andresen; 2004)
Det vil derfor være en stor barriere for implementeringen af CA, hvis det kræver yderligere store mængder 
forsøg. Derfor er det centralt for den praktiske anvendelighed af CA, at den kan ske med udgangspunkt i 
eksisterende data (Backhaus et al.; 2003).
 
4.1 Fra laboratorieforsøg til reguleringsværktøj
Set i det lys er det problematisk at implementere modellen i den udformning den fremstår i kapitel 3. Det-
te skyldes, at C/ECx beregningerne tager udgangspunkt i specifi kke økotoksikologiske data, genereret med 
netop det formål at teste forholdet mellem de isoeffektive koncentrationer i forsøg med kemikaliet alene og i 
blanding (se kapitel 3 for uddybning). Det betyder, at brugen af denne udgave af CA kræver generering af en 
stor mængde data, da de fl este forsøg ikke er designet til at producere den type data. Kravet om generering 
af nye data vil være en stor barrierer for implementeringen af CA, hvilket understreges af følgende citat fra 
Palle Sørensen:
”Jeg tror, man skal have en mere pragmatisk tilgang. En mere håndfast metode at gå frem efter. Vi skal være opmærk-
somme på, at vi har rigeligt med problemer hvis vi bare kigger på enkeltstoffer alene.” (Sørensen; 2005)
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Spørgsmålet er derfor, hvordan man kan udforme et reguleringsværktøj der på den ene side er foreneligt 
med de videnskabelige principper der lægger til grund for forskningen omkring kombinationseffekter og det 
reguleringsmæssige paradigme det skal virke under, og på den anden side er udformet så pragmatisk at det i 
praksis vil kunne anvendes i reguleringen. Vi vil derfor gennemgå tre metoder hvorpå hensynet til kombina-
tionseffekter kan implementeres i reguleringen, og diskutere styrker og svagheder ved de tre metoder. 
Tabel 4.1 Usikkerhedsfaktorer (UF), der anvendes i forbindelse med fastsættelse af vandkvalitetskriterier for marine områder i Danmark. 
Mængde og kvaliteten af data afgør hvilken UF, der skal anvendes i forbindelse med fastsættelse af vandkvalitetskriterierne. Tabellen er 
udfærdiget på baggrund af data fra Miljøstyrelsen  og er adopteret fra TGDen (ECB; 2003).  
Usikkerhedfaktorer (UF) for saltvand (herunder fjorde) 
UF
Laveste korttids E(L)C
50
 for ferskvands eller saltvands repræsentanter for de 
tre taksonomiske grupper (alger, krebsdyr og fi sk) fra de tre niveauer
10000 
Laveste korttids E(L)C
50
 for ferskvands eller saltvands repræsentanter for 
de tre taksonomiske grupper (alger, krebsdyr og fi sk) fra de tre niveauer 
+ yderligere to marine taksonomiske grupper (f.eks. pighuder og bløddyr)
1000 
Basissættet samt en langtids NOEC eller EC
x
* for ferskvands eller saltvands 
krebsdyr reproduktions- eller fi ske vækstforsøg
1000 
Basissættet samt to langtids NOEC’er eller EC
x
’er for ferskvands eller saltvands 
arter repræsenterende to trofi ske niveauer (alger og/eller krebsdyr og/eller fi sk)  
500
Basissættet samt laveste langtids NOEC’er eller EC
x
’er for tre ferskvands 
eller saltvands arter (normalt alger og/eller krebsdyr og/eller fi sk) 
repræsenterende tre trofi ske niveauer  
100
Basissættet samt to langtids NOEC’er eller EC
x
’er for ferskvands eller saltvands 
arter repræsenterende to trofi ske niveauer (alger og/eller krebsdyr og/eller fi sk) 
+ en langtids NOEC eller EC
x
 for yderligere en marin taksonomisk gruppe 
(f.eks. pighuder og bløddyr)  
50
Basissættet samt laveste langtids NOEC’er eller EC
x
’er for tre ferskvands eller 
saltvands arter (normalt alger og/eller krebsdyr og/eller fi sk) repræsenterende 
tre trofi ske niveauer + to langtids NOEC eller EC
x
 for yderligere marine 
taksonomiske grupper (f.eks. pighuder og bløddyr) 10 Fodelingsmodel af arternes 
følsomhed (Species sensitivity distribution (SSD)) (mindst 10 NOEC’er eller 
EC
x
’er for mindst 8 højere taksonomiske grupper)
1-5
vurderes nøje 
fra sag til sag 
Andre tilfælde**, bl.a. feltdata eller eksperimentelle modeløkosystemer Vurderes fra 
sag til sag
* EC
x
 = EC
5
 – EC
20
 
** I visse tilfælde vil der være feltdata som kan belyse effekterne og skæbnen under mere realistiske forhold. Der er ingen retningslinjer for 
udførelsen eller tolkning af sådanne undersøgelser, og der må foretages en konkret vurdering i hvert tilfælde.
4.1.1 Implementering som en usikkerhedsfaktor 
CA værdier, der er estimeret med udgangspunkt i C/ECx, er som sagt knyttet til det enkelte forsøg som de 
er generet i. Der en lang række aspekter, der vanskeliggør ekstrapoleringen fra sådanne specifi kke eksperi-
mentelle resultater til forudsigelser af effekter på økosystemniveau (Forbes and Calow; 2002). Paradigmet for 
risikovurdering af kemikalier er konstrueret til at inddrage hensynet til disse ekstrapoleringer bl.a. ved brug 
af usikkerhedsfaktorer (se tabel 4.1). Med det udgangspunkt kunne man argumentere for, at man kunne 
implementere hensynet til kombinationseffekter som en usikkerhedsfaktor1. Problemet med denne tilgang 
er, at usikkerhedsfaktorer anvendes i mangel af videnskabelig viden. Fra et videnskabeligt synspunkt er det 
mere hensigtsmæssigt at foretage en egentlig vurdering end at anvende en arbitrær faktor. Derudover betyder 
reguleringsparadigmets fundering i kravet om videnskabelig viden, at regulering baseret på videnskabelige 
1. Man kan ligeledes argumentere for, at hensynet allerede er en del af den usikkerhedsfaktor som man anvender når man ekstrapolere fra 
laboratorieforsøg til miljøeffekter. 
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målinger/beregninger anses for mere acceptabel end regulering baseret på en arbitrær faktor. Derfor vil det 
være hensigtsmæssigt hvis man kan anvende CA til at implementere hensynet til kombinationseffekter, frem 
for at anvende en usikkerhedsfaktor. 
4.1.2 Implementering af CA med udgangspunkt 
i det mest følsomme trofi ske niveau
En tilgang til implementeringen af CA, der er blevet foreslået tidligere, tager udgangspunkt i CA beregning 
for det mest følsomme trofi ske niveau (Grimme et al.; 2003). Metoden er inspireret af den tilgang som TG 
Den anvender. Ideen er, at man anvender CA til at beregne den samlede toksicitet for hvert af de trofi ske 
niveauer der inddrages i vurderingen, og derefter tager udgangspunkt i toksiciteten for det mest følsomme 
trofi ske niveau. Den værdien man opnår for dette niveau divideres efterfølgende med en usikkerhedsfaktor 
der bestemmes dette formålet (Grimme et al.; 2003). 
Der er styrker og svagheder ved denne tilgang. Det er en styrke, at tilgangen ligner den måde hvorpå TGDen 
foreskriver håndtering af enkeltstoffer, idet den derfor ikke udfordre paradigmets rammer. Undersøgelserne 
vil ligeledes kunne udføres på samme måde som nuværende eksperimenter udføres, hvilket betyder at nye 
testprotokoller ikke skal udarbejdes. Til gengæld er det et problem, at den type sammenstillede data som er 
nødvendige for at vurdere hvilket trofi sk niveau der er mest følsomt, ikke er umiddelbart tilgængelige. Det 
betyder, at det i bedste fald er nødvendigt at behandle de data der er blevet anvendt i vurderingen på ny, og i 
værste fald at nye eksperimenter skal udføres. Som tidligere beskrevet vil dette være en væsentlig barrierer 
for implementering af hensynet til kombinationseffekter. Ved udarbejdelse af nye vurderinger kan denne 
metode dog sagtens anvendes, hvorfor den måske kan vinde indpas på sigt. Man kan f.eks. forestille sig, at 
denne metode kan vinde indpas såfremt hensynet til kombinationseffekter skal implementeres i TGDen, i 
forhold til fremtidige risikovurderinger. 
Metoden er dog ikke umiddelbar anvendelig i forhold til den praktiske danske vandmiljøregulering, idet der 
her lægges op til, at alle relevante data anvendes, hvis der ikke foreligger data fra egentlige risikovurderinger 
(VEJ; nr 4/2004). Idet der kun er udformet risikovurderinger for et meget begrænset antal af de miljøfrem-
mede stoffer der kan være relevante, vil implementeringen af denne form for CA bevirke at anbefalingen om 
at anvende alle relevante data ikke umiddelbart kunne efterleves i praksis.
Den sidste barriere der er for at denne metode kan anvendes er, at den forudsætter fastsættelsen af endnu 
en usikkerhedsfaktor. Som beskrevet overfor kan det diskuteres om det er hensigtsmæssigt at indarbejde 
yderligere usikkerhedsfaktorer i paradigmet, idet disse ikke et udtryk for en tolkning af en årsags-virknings 
sammenhæng.  
4.1.3 Implementering af CA ved addition af risikobrøker
Den sidste metode vi behandler i dette speciale er en, der er blevet anbefalet i fl ere forskellige sammenhænge. 
Den går i alt sin enkelthed ud på, at implementere hensynet til kombinationseffekter ved at addere risikobrø-
ker (Pedersen et al.; 1994; Stuer-Lauridsen et al.; 2001; Tørslev et al.; 2002; Grimme et al.; 2003). Som for de 
andre to metoder har denne metode sin styrker og svagheder.  
En central svaghed, set fra et videnskabeligt synspunkt er, at risikobrøker kan kritiseres for at kvantifi cere en 
potentiel risiko der dårligt lader sig kvantifi cere på den måde. Ved at angive risikoen som et tal giver meto-
den udtryk for at risikoen er meget eksakt, hvor den i virkeligheden ofte er forbundet med en stor mængde 
usikkerheder (Jakobsen et al.; 2002). Dette gør at man kan sammenligne risikobrøker for forskellige typer af 
miljøfremmede stoffer på en måde der umiddelbart fremstår simpel, men måske i virkeligheden er funderet 
i en uhensigtsmæssig forsimpling. Dette skyldes to forhold. For det første antager man en linearitet idet øje-
blik men addere risikobrøker. Derudover sidestiller man de numeriske værdier for forskellige miljøfremmede 
stoffers risikobrøker, hvilket måske heller ikke er så hensigtsmæssigt. Udgør et akut giftigt miljøfremmede 
stof, hvis koncentration giver anledning til en risikobrøk på 3, en større risiko end et hormonforstyrrende stof, 
hvis koncentration giver anledning til en brøk på 2? 
Antagelsen om linearitet kan betyde, at additionen enten kan over- eller underestimere den egentlige risiko, 
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afhængigt af hvordan det virkelige sammenhæng mellem eks-
ponering og effekt er. For normalfordelte populationer vil dette 
forhold ofte kunne beskrives med en sigmoid kurve (Bjerregaard; 
1995). I disse tilfælde er der således en risiko for, at undervurdere 
toksiciteten såfremt den samlede belastning giver anledning til 
en respons der ligger på den ikke lineære del af dosis-respons 
kurven. Den sidste del af problematikken er ikke kun et problem 
i forhold til at addere risikobrøker, den gælder for så vidt selve 
paradigmet med anvendelse af risikobrøker. Ikke desto mindre 
foregår vurderingen af miljøfremmede stoffers farlighed i dag 
med udgangspunkt i beregnede risikobrøker (ECB; 2003; MST; 
2004; VEJ; nr 4/2004).
Hvis man skal sammenligne med den model der er mest anvendt 
inden for estimering af kombinationseffekter, den såkaldte Toxic 
Unit (TU)2 model, basere denne tilgang sig på, at man addere 
koncentrationer fra forskellige stoffer der tilhører samme grup-
pe, efter at toksiciteten er blevet normaliseret i forhold til et af 
stofferne (Norwood et al.; 2003). Den afgørende forskel på TU 
metoden og addition af risikobrøker er, at TU er baseret på at nor-
malisere de respektive stoffers toksicitet på baggrund af effekten 
i forhold til en fælles række endpoints, hvorimod addition af risikobrøker sammenstiller data fra stoffer hvis 
toksicitet kan have vidt forskellig karakter (som f.eks. med eksemplet med det akut virkende og hormon-
forstyrrende stof nævnt ovenfor). Ved at addere risikobrøker inddrages der en række andre hensyn end det 
rent økotoksikologiske i fastsættelsen af grænsen for hvad der anses for acceptabelt. Følgende citat fra Jens 
Streibig illustrerer ganske godt hvilken virkelighed man bliver nødt til at se problematikken omkring kombi-
nationseffekter i forhold til: 
”Problemet er at blandingsmåder og -typer stort set er uendelige. Så man kan nok aldrig komme nærmere end det 
man kan kalde et ”educated guess”. Et sådant bud er en blanding mellem politik, videnskab og en hel masse andre 
ting.” (Streibig; 2004)
 
Udformningen af risikobrøker er netop et udtryk for en række overvejelser, der ikke blot er af økotoksikolo-
gisk karakter. Risikobrøker, som de anvendes i den danske vandmiljøregulering, er overordnet beregnet ved, 
at den målte/estimerede koncentration i miljøet (C) divideres med kvalitetskravet, der er den koncentration 
der fra politisk hold anses for acceptabel. Dette er typisk identisk med vandkvalitetskriteriet (VEJ; nr 4/2004) 
(Se boks 4.1), men kan afvige såfremt de regionale myndigheder fi nder at der er specielle forhold der skal 
inddrages i betragtningen. Som et eksempel på en politisk fastlagt målsætning kan grænseværdier for pe-
sticider nævnes, hvor detektionsgrænsen er reference til grænseværdien. Hvor de enkelte stoffers toksicitet 
bliver normaliseret i forhold til en økotoksikologisk referencerammer i TU metoden, kan man således sige at 
relativeringen af den potentielle risiko ved addition af risikobrøker, er et udtryk for en blanding af videnskab 
og politik. Dette er en central pointe, idet den danske miljøforvaltning er baseret på en decentralisering der 
giver de regionale myndigheder mulighed for at fastsætte miljømålsætninger der inddrager regionale hensyn 
(Moe; 2000). 
Hvis man således anerkender, at addition af risikobrøker er en fordelagtig måde at implementere CA på, er 
fastsættelsen af kvalitetskriterier3 derfor central i forhold til bestemmelse af den potentielle risiko forbundet 
med kombinationseffekter.
4.2 Beregning og brug af kvalitetskriterier 
Fastsættelsen af det enkelte kvalitetskriterium er en kompleks proces, idet det skal afspejle den store hete-
rogenitet, der eksisterer i og imellem de forskellige økologiske kompartments4 i miljøet. Derfor skal der da 
Hvis risikobrøken er mindre end 1:
 
—
C    
< 1
VKK 
anses udledningen ikke for at udgøre et 
problem.
Hvis risikobrøken derimod er større end 1:
—
C    
< 1
VKK 
bliver belastningen så stor af der vil opstå 
skadelige effekter.
Boks 4.1 Vurdering af risiko ved udledningen af 
miljøfremmede stoffer foretages ved beregning af 
risikobrøker, hvor koncentrationen i miljøet (C) di-
videres med vandkvalitetskriteriet (VKK). Hvis brø-
ken er under 1 anses udledningen ikke for at være 
problematisk, hvorimod en brøk over 1 er et udtryk 
for, at udledningen vil have problematiske følger.
2. Metoden baseres på de samme principper som Toxic Equivalent Factor (TEF) and Hazard Quotients (HQ). 
3. Årsagen til, at der fokuseres på kvalitetskriterier og ikke krav er, at kriterierne er det nationale fundament for kvalitetskrav, som fastsættes 
i de enkelte regioner.
4. En økologiske kompartment er betegnelsen på de forskellige dele (vand, sediment og biota) som samlet udgør  økosystemet. 
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også udregnes kvalitetskriterier for henholdsvis vand, sediment og biota i en risikovurdering (ECB; 2003). 
En egentlig gennemgang af denne procedure for fastsættelse af kvalitetskriterier, ligger udenfor rammerne 
af dette speciale, men de overordnede principper er centrale, idet kvalitetskriterier indgår i beregningen af 
risikobrøker, og beskrives derfor.
Kvalitetskriterier tilvejebringes typisk ved, at data fra en række standardiserede test, med organismer der 
repræsenterer forskellige grupperinger i økosystemet, sammenholdes. På baggrund af sådanne data bestem-
mes en koncentration, der, for at opnå det givne kvalitetskriterium, efterfølgende divideres med en usikker-
hedsfaktor (UF) hvis størrelse afspejler begrænsningen i mængden af tilstedeværende data (se boks 4.1). Det 
enkelte kvalitetskriterium anses for at være et udtryk for hvilken koncentration af det givne miljøfremmede 
stof, der kan være i miljøet uden, at økosystemerne tager nævneværdig skade (VEJ; nr 4/2004).
Ved at dividere de økotoksikologiske data med en UF antages det, at der tages højde for diverse usikkerheder ved 
ekstrapolering, herunder tilstedeværelsen af andre toksiske miljøfremmede stoffer (VEJ; nr 4/2004). Der er dog 
ingen UF, der eksplicit er udformet af hensyn til kombinationseffekter med andre miljøfremmede stoffer.
4.2.1 Kvalitetskriterier for vand, sediment og biota
I TGDen lægges der op til, at kvalitetskriterier bør udarbejdes med udgangspunkt i data vedrørende både 
pelagiske og bentiske organismer. Tidligere har der primært været fokuseret på effekter i vandfasen, men der 
har været stigende fokus på effekter i sedimentet. Dette begrundes på følgende måde:
”Sediments may act as a sink for and source of chemicals (through resuspension), through sorption of chemical con-
taminants to particulate matter. Sediments integrate the effects of surface water contamination over time and space, 
and may thus present a hazard to aquatic communities (both pelagic and benthic) which is not directly predictable 
from concentrations in the water column. Effects on benthic organisms are of concern because in many habitats the 
sediments play an important role in the recycling of detrital material” (ECB; 2003)
Således argumenteres der for, at sedimentet udgør en selvstændig og vigtig del af økosystemerne, idet miljø-
fremmede stoffer ophobes over tid i sedimentet, og samtidig er et problem for både de sedimentlevende orga-
nismer og de organismer der lever i vandsøjlen. Det er således centralt, for beskyttelsen af marine recipienter, 
at sedimentkvalitetskriterier er tilgængelige således, at risikobrøker for dette økologiske kompartment kan 
beregnes. Der er en række biotiske og abiotiske faktorer, der gør udarbejdelsen af sedimentkvalitetskriterier 
mere kompliceret end udarbejdelsen af vandkvalitetskriterier, men det ligger udenfor rammerne af dette 
speciale at behandle dem indgående. Her skal det blot konkluderes, at en lang række studier har vist at ekstra-
polering fra vandkvalitetskriterier til sedimentkvalitetskriterier ikke er ligetil (Forbes et al.; 1998; Gunnarsson 
and Skold; 1999; Lu et al.; 2004; Selck and Forbes; 2004). Det er derfor anbefalelsesværdigt, at der udarbejdes 
selvstændige sedimentkvalitetskriterier, med udgangspunkt i data fra infaunale5 og epibentiske6 organismer.
Lipofi le miljøfremmede stoffer kan bioakkumuleres og -magnifi ceres, hvilket vanskeliggør ekstrapolering fra 
vandkvalitetskriterier og/eller sedimentkvalitetskriterier til kvalitetskriterier for biota (Reinfelder et al.; 1998; 
Gunnarsson and Skold; 1999). Derfor er det ligeledes centralt at have specifi kke kvalitetskriterier for biota. 
En række organismer anvendes typisk i moniteringen, hvoraf blåmuslingen (Mytilus edulis) er en af de oftest 
anvendte. Årsagerne til, at denne organisme anvendes er, at den er en central organisme i fjordsystemerne 
(Andersen et al.; 2004). Den fi ltrerer store mængder vand, og kommer derfor i kontakt med de miljøfremme-
de stoffer, der fi ndes i vandfasen samt i dens føde. Derudover er blåmuslingen en yndet spise, hvilket udgør 
et økonomisk incitament for at sikre, at indholdet af miljøfremmede stoffer ikke overstiger grænseværdier.
4.2.2 Den danske brug af kvalitetskriterier 
I Danmark har der været tradition for udelukkende at anvende vandkvalitetskriterier til fastsættelse af græn-
seværdier og udlederkrav7. Denne tradition betyder, at der ikke er udarbejdet sedimentkvalitetskriterier og 
5. Infaunale organismer er kendetegnet ved at de lever nedgravet i sedimentet, og derfor har sedimentet som deres primære omgivende medie.
6. Epibentiske organismer lever overpå sedimentet, og kan derfor karakteriseres som værende i kontakt med både vandfasen og sedimentet.
7. Dette fokus på vandfasen har ikke været forbeholdt den danske tilgang, men har generelt været udgangspunkt for regulering af miljøfrem-
mede stoffer.
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kvalitetskriterier for biota (VEJ; nr 4/2004). Risikobrøker kan derfor kun beregnes for effekter i vandsøjlen. 
Der kan stilles spørgsmålstegn ved, om dette er tilstrækkeligt til at vurdere effekter på økosystemerne. Spe-
cielt set i lyset af, at det tekniske reference dokument (TGDen) eksplicit redegør for, hvorfor sediment udgør 
et selvstændigt og vigtigt økologisk kompartment i recipienten (ECB; 2003). 
Flere af vores nabolande herunder Tyskland, Sverige og Norge har sedimentkvalitetskriterier for en række 
miljøfremmede stoffer, ligesom der i forbindelse med det internationale OSPAR8 samarbejde er udarbejdet 
en række vejledende sedimentkvalitetskriterier samt kvalitetskriterier for biota (OSPAR; 2000). MST har tid-
ligere udgivet et miljøprojekt, der beskriver metoder til fastsættelse af sedimentkvalitetskriterier i forbindelse 
med klapning af havnesediment (Stuer-Lauridsen et al.; 2001), så de danske myndigheder har ligeledes arbej-
det med problemstillingen.
På trods af dette henviser den danske vejledning for udarbejdelse af kvalitetskriterier til, at der ikke er fælles 
EU retningslinjer for fastsættelse af sedimentkvalitetskriterier, samt at sådanne formodentlig ikke kommer 
foreløbig, hvorefter sedimentkvalitetskriterier ikke behandles yderligere (VEJ; nr 4/2004). De danske vand-
kvalitetskriterier er ikke juridisk bindende, med fungerer som grundlag for udarbejdelsen af vandkvalitets-
krav, der skal udarbejdes for de enkelte recipienter og fungere som juridisk grundlag for fastsættelse af udle-
derkrav/tilladelser efter miljøbeskyttelseslovens kap 4 og 5 (VEJ; nr 4/2004). Således er vandkvalitetskriterier 
fundamentet for miljøbekyttelsen af de danske akvatiske recipienter.
4.3 Beregning og brug af eksponeringskoncentrationer
Udover kvalitetskriterier anvendes der eksponeringskoncentrationer i udarbejdelsen af risikobrøker (se boks 4.1). 
Eksponeringskoncentrationerne skal fastsættes således, at de afspejler den reelle eksponering i recipienten. 
På trods af, at der ikke er udarbejdet danske sedimentkvalitetskriterier er der dog fokus på effekter i dette 
økologiske kompartment. I forbindelse med Lillebæltsamarbejdet blev der moniteret for en række miljø-
fremmede stoffer i sedimentet (Lillebæltsamarbejdet; 1998). Siden er prøver fra marint sediment ligeledes 
blevet medtaget i de nationale moniteringsprogrammer NOVA-2003 (1998-2003), der efter 2003 er afl øst af 
NOVANA (MST; 2000). Uden sedimentkvalitetskriterier er denne type målinger dog ikke særligt anvendelige 
til egentlig regulering inden for det gældende paradigme, idet deres relative toksisitet ikke kan vurderes ved 
udregning af risikobrøker. 
Der moniteres ligeledes for koncentrationer af miljøfremmede stoffer i M. edulis uden, at der dog er fastsat 
egentlig kvalitetskriterier for biota9. For både sedimentkvalitetskriterier og kvalitetskriterier for biota gælder, at 
OSPAR har fastsat vejledende værdier, der kan anvendes af myndighederne, men ikke er juridisk bindende. 
4.3.1 Inddragelse af både emissioner og immissioner 
For at sikre forebyggelse og bekæmpelse af forurening skal regulering jvf. indledende bemærkning 40 i Vand-
rammedirektivet, tage udgangspunkt i en kombineret metode, hvor der udarbejdes emissionsgrænseværdier 
og miljøkvalitetskrav (Direktiv; 2000/60/EC). 
Disse krav går igen i dansk lovgivning, da det ifølge § 6, stk. 2, i bekendtgørelse 921/1996 fremgår, at immis-
sioner af de miljøfremmede stoffer i det pågældende vandområde skal indgå i bedømmelsen af en udlednings 
potentielle effekter (BEK; nr 921/1996). Det samme princip er ligeledes anført i TGDen. I forbindelse med 
prospektive risikovurderinger indarbejdes hensyn til eksponeringer fra hele kemikaliets livscyklus i bereg-
ningen af eksponeringskoncentrationerne. Derudover skal der jvf. kap 3 stk. 2.1 inddrages hensyn til eksiste-
rende koncentrationer i miljøet, idet disse koncentrationer:  
“...may have a cumulative effect that gives rise to a “background concentration” in the environment.” (ECB; 2003).
8. OSPAR samarbejdet er betegnelsen for det internationale samarbejde til beskyttelse af det marine miljø i Nordsøen. Betegnelsen OSPAR 
kommer af, at det oprindeligt samlede Oslo og Paris konventionerne.
9. Det skal nævnes, at der er fastsat grænseværdier for indhold af en række miljøfremmede stoffer i forhold til egnethed til konsum, men disse 
kan ikke direkte overføres til miljø kvalitetskriterier for biota.
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Hermed er der i reguleringsparadigmet indbygget et hensyn til såvel de forskellige eksponeringsveje fra hele 
kemikaliets livscyklus, samt et hensyn til eksisterende immissioner i recipienten. Logikken bag inddragelsen 
af baggrundskoncentrationer er således, at øget eksponering for det samme kemikalie kan estimeres ved ad-
dition. Dette ræsonnement er det samme, der anvendes i begrundelsen for teorien om kombinationseffekter 
med samme virkningsmekanisme (Bliss; 1939; Berenbaum; 1989).
Hvis det forudsættes, at alle typer af kombinationseffekter kan estimeres ved addition, som vi har redegjort 
for i kap. 3, kan man derfor anvende en argumentation svarende til den i TGDen. I TGDen argumenteres 
der for, at baggrundskoncentrationerne bør indregnes i vurderingen af eksponeringskoncentrationen. Da 
forskellige miljøfremmede stoffer har forskellig toksisk potens, giver det ikke mening at beregne en samlet 
baggrundskoncentration for alle disse stoffer. Derimod kan CA anvendes til at beregne en samlet bagrund-
stoksisitet der kan anvendes i vurderingen. Risikobrøker kan i den sammenhæng anvendes, idet de er et 
udtryk for den toksiske belastning beregnet som fraktion af den maksimalt acceptable effekt. 
4.4 CA til fastsættelse af immissionsværdier
Ved at beregne risikobrøker for de miljøfremmede stoffer, der fi ndes i recipienten og summere dem efter 
CA-pricippet, vil man opnå mulighed for at inddrage hensynet til kombinationseffekter af eksisterende im-
missioner i denne vurdering. I følge Vandrammedirketivet skal udledningstilladelser baseres på viden om 
effekter i vand, sediment samt biota (Direktiv; 2000/60/EC). Det vil derfor være hensigtsmæssigt at anvende 
summerede risikobrøker for de respektive økologiske kompartments, i vurderingen af en given udlednings 
påvirkning af recipienten, såfremt man anser de kombinerede effekter for at være væsentlige.
Vi har udarbejdet eksempler på sådanne summerede risikobrøker for de tre kompartments, med udgangs-
punkt i data fra henholdvis Randers Fjord (se tabel 4.2) og Horsens Fjord (se tabel 4.3 og 4.4), idet der ikke 
var data tilgængelige for alle tre kompartments for Horsens Fjord. De anvendte koncentrationer stammer 
fra NOVANA. I eksemplet fra Randers Fjord har vi anvendt danske vandkvalitetskriterier, men da der ikke 
er udarbjedet danske sedimentkvalitetskriterier har vi i eksemplet fra Horsens Fjord anvendet vejledende se-
dimentkvalitetskriterier fra OSPAR, efter anbefaling fra DMU (pers. komm. Susanne Boutrup10). Tabellerne 
afspejler dermed hvilke data, der har været tilgængelige, og er derfor ikke et udtryk for en udtømmende liste 
over de miljøfremmede stoffer, der kan give anledning til toksiske effekter. 
4.4.1 Vurderinger af kombinationseffekter i vandfasen
Som nævnt er vandkvalitetskriterier den eneste type kvalitetskriterier, der pt. er udarbejdet i Danmark. Mange 
af de organismer, som anvendes til konsum, herunder specielt fi sk, lever primært i vandfasen, hvilket gør det 
yderst relevant at monitere for miljøfremmede stoffer i dette økologiske kompartment. Som det ses af tabel 
4.2, er der kun fundet baggrundskoncentrationer af få miljøfremmede stoffer i fjorden11. 
Dette illustrerer, hvorfor det er problematisk udelukkende at anvende vandkvalitetskriterier som regulerings-
grundlag, idet de målte stoffer kun udgøre en lille del af de stoffer der ledes til fjorden, og derigennem kan 
påvirke miljøtilstanden. Ikke desto mindre viser tabel 4.2, at der eksisterer koncentrationer af miljøfremmede 
stoffer i vandfasen, der kan være problematiske, specielt hvis man anskuer stofferne som værende en del af 
en samlet toksicitet, som eksemplet med summering efter CA princippet i tabel 4.2.
10. Susanne Boutrup er akademisk medarbejder på DMU, og er bl.a. ansvarlig for udarbejdelsen og opdatering af  ”Listen over miljøfremmde 
stoffer og tungmetaller i NOVANA”. 
11. Det skal nævnes, at der blev fundet endnu et miljøfremmed stof i vandfasen, men da der ikke er udarbejdet et kvalitetskriterium for dette, 
er det ikke medtaget.
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Tabel 4.2 Oversigt over risikobrøker for en række af de miljøfremmede stoffer der er målt i vandet i Randers Fjord, i forbindelse med NO-
VANA. Der er medtaget stoffer der er lavet danske kvalitetskriterier for. De adderede risikobrøker er et udtryk for den samlede toksiske 
belastning af de målte koncentrationer.
Kemikalie  Målt konc. (µg/l)  Kvalitetskriterier (µg/l)  Risikobrøk 
Atrazin, hydroxy-  0,007  1*  0,007
Diuron  0,054  0,046**  1,17
Hydroxysimazin  0,023  0,1***  0,23 
∑ Risikobrøker  -  -  1,407
* Kvalitetskriterier fra bek. 921 af 20 januar 2000 
** Kvalitetskriterier fra Vandrammedirektivet 
*** Kvalitetskriterier fra bek. 871 af 21 spetember 2001
4.4.2 Vurderinger af kombinationseffekter i sedimentet
En lang række af de miljøfremmede stoffer der anses for at være de mest problematiske, ophobes pga deres 
fysisk/kemiske egenskaber i sedimentet (Bromilow et al.; 2003; Khodadoust et al.; 2005).  I tabel 4.3 har vi 
sammenstillet data fra NOVANA med vejledende kvalitetskriterier fra OSPAR, for at illustrere hvordan bag-
grundskoncentrationen kan udregnes med de eksisterende data og sedimentkvalitetskriterier.
Tabellen illustrerer ligeledes at en lang række af de aktuelle koncentrationer ikke vurderes at udgøre en risiko, 
såfremt de vurderes enkeltvis. Vurderes de derimod samlet er det tydeligt, at belastningen udgør et potentielt 
problem for det bentiske samfund. Forskellen på antallet af miljøfremmede stoffer i tabel 4.2 og 4.3 illustrerer 
relevansen af at medtage sedimentkvalitetskriterier i bedømmelsen af recipientens tilstand12, da det fremgår 
af de to tabeller at der fi ndes langt fl ere miljøfremmede stoffer i sedimentet end i vandfasen.
Det er endvidere værd at bemærke, at de vejledende kvalitetskriterier fra OSPAR varierer med en faktor ti, hvil-
ket har stor indfl ydelse på vurderingen af den potentielle risiko. Selv hvis de mest lempelige kvalitetskriterier 
anvendes vurderes den samlede belastning at udgøre et potentielt problem for de bentiske organismer.
4.4.3 Vurdering af kombinationseffekter på biota
Udover at blive ophobet i sedimentet, kan en række af de miljøfremmede stoffer, der er mest bevågenhed 
omkring yderligere ophobes i akvatiske organismer, via bioakkumulering og -magnifi cering (Reinfelder et 
al.; 1998; Gunnarsson and Skold; 1999). Derfor er det relevant ikke blot at måle indholdet af miljøfremmede 
stoffer i vand og sediment, men ligeledes at monitere for indholdet i biota. Det er selvfølgelig ikke ligegyldigt 
hvilken organisme, der anvendes i moniteringen, idet levevis og -sted har stor indfl ydelse på eksponeringen 
for de miljøfremmede stoffer (Wang and Fisher; 1999; Griscom and Fisher; 2004). Samtidig er der typisk fo-
kus på de organismer, som anvendes til konsum, idet der ligeledes er et økonomisk incitament for at beskytte 
disse arter (Direktiv; 2000/60/EC).
12. Det er dog vigtigt at bemærke at tallene er fra to forskellige fjorde, hvorfor de ikke kan sammenlignes direkte. 
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Tabel 4.3 Oversigt over risikobrøker for en række af de miljøfremmede stoffer der er målt i sedimentet i Horsens Fjord, i forbindelse med NO-
VANA. Da der ikke er udarbejdet danske kvalitetskriterier for sediment, er der anvendt vejledende kvalitetskriterier fra OSPAR (OSPAR; 
2000). De adderede risikobrøker er et udtryk for den samlede toksiske belastning af de målte koncentrationer. Det anbefales at brøken anvendes 
som toksisk baggrundskoncentration der inddrages i vurderingen af kommende udledningers påvirkning på økosystemerne i recipienten.
Kemikalie  Målt konc. (mg/Kg TS)  Vejl. kvalitetskriterier (mg/Kg TS)  Risikobrøk (max-min) 
Metaller
Bly (Pb)  22,7  5 – 50  4,54 – 0,45 
Cadmium (Cd)  1,044  0,1 – 1  10,44 – 1,04 
Kobber (Cu) 27,8  5 – 50  5,56 – 0,56 
Kviksølv (Hg)  0,125  0,05 – 0,5  2,50 – 0,25 
Zink (Zn)  116,05  50 – 500  2,32 – 0,23 
PAHer 
Naphthalen  0,026  0,05 – 0,5  0,52 – 0,05 
Phenanthren  0,041  0,1 – 1  0,41 – 0,04 
Anthracen  0,024  0,05 – 0,5  0,48 – 0,05 
Fluoranthene  0,120  0,5 – 5  0,24 – 0,02 
Pyren  0,101  0,05 – 0,5  2,02 – 0,2 
Benz[a]anthracen  0,038  0,1 – 1  0,38 – 0,04 
Chrysen  0,054  0,1 – 1  0,54 – 0,05 
Benz[a]pyren  0,073  0,1 – 1  0,73 – 0,07 
Klor forbindelser
∑ PCB*  0,004  0,001 – 0,01  4 – 0,4 
∑ Risikobrøker  -  -  34,71 – 3,47 
* ∑ PCB dækker over den samlede belastning fra PCB congenererne CB28, CB52, CB101, CB118, CB138, CB153 samt CB180.
I Danmark anvendes bl.a. blåmuslinger og havsnegle i moniteringen (Hansen et al.; 2000). M. edulis anven-
des som repræsentant for det epibentiske samfund, fordi den fi ltrerer store mængder vand og derfor akku-
mulerer de miljøfremmede stoffer, der fi ndes i vandfasen. 
Tabel 4.4 Oversigt over risikobrøker for en række af de miljøfremmede stoffer, der er målt i bløddelene på blåmuslinger (Mytilus edulis) i 
Horsens Fjord, i forbindelse med NOVANA. Da der ikke er udarbejdet danske kvalitetskriterier for biota, er der anvendt vejledende kva-
litetskriterier fra OSPAR (OSPAR; 2000). De adderede risikobrøker er et udtryk for den samlede toksiske belastning af de målte koncen-
trationer. Det anbefales, at brøken anvendes som toksisk baggrundskoncentration, der inddrages i vurderingen af kommende udledningers 
påvirkning på økosystemerne i recipienten.
Kemikalie  Målt konc. (mg/Kg DW)  Kvalitetskriterier (mg/Kg DW)  Risikobrøk (max–min)
∑ PCB*  0,00166  0,005 – 0,058  0,332 – 0,029 
TBT  0,00282  0,001 – 0,01  2,82 – 0,282 
∑ Risikobrøker  -  -  3,152 – 0,311 
* ∑ PCB dækker over den samlede belastning fra PCB congenererne CB28, CB52, CB101, CB118, CB138, CB153 samt CB180.
Tabel 4.4 viser de summerede risikobrøker for M. edulis i Randers Fjord. 
De vejledende kvalitetskriterier varierer med en faktor ti, på samme måde som tilfældet er med de anvendte 
sedimentkvalitetskriterier (se tabel 4.3). Hvis de mest lempelige kvalitetskriterier anvendes vurderes baggrunds-
koncentrationen ikke at udgøre et potentielt problem for muslingerne. Anvendes de mest restriktive kvalitetskri-
terier derimod, udgør koncentrationerne et potentielt problem. Dette illustrerer nødvendigheden af at fastsætte 
specifi kke danske kvalitetskriterier for biota, såfremt de skal udgøre fundamentet for konkret regulering. 
4.5 Delkonklusion
Det vil være mest hensigtsmæssigt såfremt CA implementeres i den danske vandmiljøregulering ved at ad-
dere risikobrøker, idet denne metoden giver mulighed for at anvende eksisterende data. Toksiciteten bør i 
disse risikobrøker relativeres til kvalitetskrav, da der på denne måde inddrages en politisk prioritering i den 
ellers videnskabeligt bestemte vurdering af stoffernes toksicitet. 
 64
Tabel 4.2-4.4 illustrerer en overskuelig og i praksis anvendelig metode for beregning af allerede eksisterende 
immissioner i recipienterne, med udgangspunkt i eksisterende data. Det er dog vigtigt at bemærke, at ingen 
af eksemplerne er udtømmende i forhold til at beskrive hvilke miljøfremmede stoffer, der forekommer i de 
forskellige kompartments. 
Der eksisterer ikke danske kvalitetskriterier for sediment og biota. Uden sådanne kvalitetskriterier er det ikke 
muligt at inddrage de samlede immissioners effekt. Derfor er det vigtigt, ikke kun i relation til problematik-
ken om kombinationseffekter, men også generelt i forhold til miljøbeskyttelsen, at sådanne kvalitetskriterier 
udarbejdes. Vejledende kvalitetskriterier kan anvendes i mangel af danske, men det vil være hensigtsmæssigt 
såfremt der blev udarbejdet danske kvalitetskriterier. 
Eksemplerne fra Horsens og Randers Fjord er et udtryk for den baggrundseffekt, der bør inddrages, når der 
gives tilladelser til udledning af miljøfremmede stoffer fra industrielle punktkilder og rensningsanlæg. Det 
er ligeledes vigtigt at inddrage summerede effekter fra andre udledninger på lige fod med immissionerne, 
således at udledningstilladelser udstedes med udgangspunkt i vurderinger af de emissioner og immissioner, 
der er relevante for den pågældende recipient. Denne tilgang er i overensstemmelse med de videnskabelige 
vurderinger, der er fundamentet for det gældende reguleringsparadigme.
Som det ses i tabel 4.3 og 4.4 har OSPAR udarbejdet summerede kvalitetskriterier for alle PCB-kongenerer. 
Således er tilgangen med at addere ensvirkende miljøfremmede stoffer ikke fremmed. Da MST ligeledes har 
udgivet miljøprojekter, hvori addition anbefales som måde at håndtere kombinationseffekter på (Tørslev et al.; 
2002), er spørgsmålet nu, hvorfor metoden ikke allerede anvendes samt hvilke tiltag, der er nødvendige før 
den evt. kan implementeres i reguleringen. 
Disse spørgsmål er udgangspunkt for analysen i næste kapitel.
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Hvor vidt det regulatoriske værktøj som nu er blevet foreslået, har nogen mulighed for at blive implementeret 
i reguleringen, er udgangspunktet for dette kapitel. Kapitlet er delt op i tre delanalyser, der hver behandler 
problemstillingen i forhold til et af de tre myndighedsniveauer som er beskrevet i metoden. 
 
5.1 Implementering af Concentration Addition (CA) på regionalt niveau
Den første delanalyse omhandler det regionale niveau (kommuner og amter), hvor den konkrete håndhæ-
velse primært foregår. Såfremt der er nogle praktiske barriere der er betydende på dette myndighedsniveau, 
er det vigtigt at overveje hvordan hensynet til disse kan tænkes ind i forhold til implementering af et nyt 
regulativ værktøj, hvis det skal virke i praksis. 
De overordnede retningslinier for amternes og kommunernes udledning af miljøfremmede stoffer er fast-
sat i miljømålsloven (LOV; nr 1150/2003), planloven (LBK; nr 883/2004) og miljøbeskyttelsesloven (LBK; nr 
753/2001). Således er disse lovgivninger centrale i forhold til at vurdere mulighederne for implementering af 
CA. Denne delanalyse vil derfor tage udgangspunkt i disse tre lovgivninger.  
5.1.1 Miljømålsloven
Miljømålsloven er den første lov der behandles i dette kapitel. Den er den mest specifi kke af de tre love, i 
forhold til regulering af vandmiljøet, og det er derfor logisk at undersøge muligheder og barrierer for imple-
menteringen i denne lov først.
Miljømålsloven er den retlige implementering af Vandrammedirektivet i Danmark (LOV; nr 1150/2003). Lo-
ven opdeler Danmark i 13 vandmiljødistrikter hvortil der er udpeget en vanddistriktsmyndighed, der i praksis 
er amterne (se fi gur 5.1). For hvert vandområde skal der udarbejdes en vandplan, der bl.a. skal indeholde mil-
jømål for overfl adevand (LOV; nr 1150/2003). Vandplanen skal indgå i regionplanen, der skal udarbejdes for 
5 Den reguleringsmæssige analyse
Figur 5.1 Danmark er inddelt i 13 vand-
områdedistriket. For hvert distrikt er der 
udpeget en vanddistriktsmyndighed, der i 
praksis er amterne samt HUR. For hvert 
vandområde skal der udarbejdes en 6 årige 
vandplan, der bl.a. skal beskrive hvordan 
de miljømæssige målsætninger opnås. (mo-
difi ceret efter (LOV; nr 1150/2003)
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en 12 årig periode og skal jf. §6 stk.3 pkt.12 indeholde retningslinjer for anvendelse af vandløb, søer og kyst-
vande (LBK; nr 883/2004). Der skal ligeledes være en redegørelse for hvordan målsætningerne i vandplanen 
infl uerer på arealanvendelsen i regionen samt en miljømæssig vurdering af forskellige aktiviteter der udføres 
i regionen. Det vil sige, at regionplanen samler alle vigtige informationer, overvejelser og beslutninger der 
omhandler overfl adevandet i regionen, og udgør således det bedste udgangspunkt for at regulere udledninger 
af miljøfremmede stoffer, med udgangspunkt i en holistisk betragtning der anskuer overfl adevandet ud fra 
en samlet betragtning. Da problematikken omkring kombinationseffekter er et produkt af meget komplekse 
antropogene aktiviteter, er det en fordel at anskue problematikken fra en sådan holistisk tilgang. Bo Neerga-
ard Jakobsen omtaler nødvendigheden af den holistiske tilgang ud fra et historisk perspektiv:
”Efter min mening begik man en fejl ved nogle af de foretagne recipientkvalitetsundersøgelser i 1970’erne hvor man 
enkeltvist undersøgte indfl ydelsen af større udledninger til samme recipient. Betragtet enkeltvist kunne hver kilde 
fremstå med en begrænset betydning i forhold til de øvrige, men betragtet samlet kunne der være en stor effekt. Jeg 
mener, man skal have overblik over de kilder der fi ndes og det overblik, skal præge den regulering man foranstalter.” 
(Jacobsen; 2005)
Citatet omhandler regulering af enkeltstoffer, men det ligger ligefor at drage paralleller fra de fejl der blev 
begået i forhold til antagelsen om at forskellige emissioner ikke bidrager til en samlet effekt, til en antagelse 
om at forskellige miljøfremmede stoffer ikke bidrager til en samlet effekt. Bo Neergaard Jakobsen er ikke den 
eneste der mener, at den ovennævnte tilgang er problematisk. Palle Sørensen giver i følgende citat udtryk for, 
at der er et generelt holdningsskift i forhold til acceptere at en mere holistisk tilgang er nødvendig:
”Man begynder at interessere sig for, at der er fl ere kilder til den samlede belastning. Man begynder at lave en helhedsbe-
tragtning på området. Hvis man ønsker det skal ligge til grund for reguleringen skal det selvfølgelig stå i lovgivningen.” 
(Sørensen; 2005)
Derfor er det vigtigt at analysere, om der i praksis er mulighed for at implementere hensynet til kombina-
tionseffekter i regionplanerne, idet regionplanerne som udgangspunkt danner rammen for den sammen-
stilling af emissioner og immissioner der er nødvendig for at implementere det regulative værktøj som er 
præsenteret i kapitel 4. 
  
Regionplan – vandplanen
Ifølge miljømålslovens §3 stk. 2 skal de regionale myndigheder opfylde de målsætninger der er beskrevet i 
vandplanen. Således er vandplanen styrende for den regionale vandmiljøregulering. Vandplanen skal jf. §6 i 
miljømålsloven indeholde en basisanalyse, hvori karakteristika af overfl adevand samt en vurdering af men-
neskelige aktiviteters indfl ydelse på vandområdet, indgår (LOV; nr 1150/2003). De nærmere retningslinjer 
for udarbejdelse af basisanalysen er formuleret i den tilhørende bekendtgørelse (BEK; nr 811/2004). En sådan 
opgørelse er central i forhold til at kunne estimere betydningen af kombinationseffekter, idet opgørelsen er 
det videnskabelige udgangspunkt for reguleringen. Palle Sørensen beskriver betydning af basisanalysen for 
hele Vandrammedirektivets indfl ydelse på fremtidens vandmiljøregulering således:
”Basisanalysen er skrumpet ind og er blevet delt op i to dele. Hvis tendensen fortsætter, bliver Vandrammedirektivet 
ikke en væsentlig faktor.” (Sørensen; 2005) 
Basisanalysen er derfor vigtig i forhold til muligheden for at implementere hensynet til kombinationsef-
fekter i miljømålsloven. Som beskrevet i kapitel 4 er det nødvendigt at have informationer om emissioner 
samt immissioner, hvis hensynet til kombinationseffekter skal implementeres med udgangspunkt i den type 
økotoksikologiske data der er tilgængelig i øjeblikket. Derfor er omdrejningspunktet for de følgende afsnit at 
undersøge hvordan emissioner og immissioner skal inddrages i basisanalysen.
Opgørelse af emissioner i basisanalysen
Ansvaret for at meddele udledningstilladelse fordeler sig mellem amt og kommuner, idet amter er ansvarlige 
for at meddele større udledninger, hvorimod kommunerne er ansvarlige for at meddele tilladelser til mindre 
udledninger, som f.eks. fra spredt bebyggelse (VEJ; nr 2/2004). Amt og kommuner kan derfor i princippet 
opgøre de samlede emissioner til recipienten. Henning Clausen omtaler målsætningen omkring inddragelse 
af emissioner således:
”Den integrerede tankegang er en del af vandrammedirektivet. Der skal man tage hensyn til alle emissioner. Der er 
også en domstolsafgørelse der siger at alle emissioner, inklusive via luft, skal inddrages.” (Clausen; 2004)
 67
Derfor kan det undre, at der er to vigtige typer udledninger der ikke er medtaget som krav til basisanalysen. 
Brugen af pesticider skal ikke medtages i basisanalysen, medmindre recipienten er defi neret som et særligt 
følsomt område (VEJ; nr 2/2004). Denne afgrænsning må siges at være af stor betydning for vurderingen af 
emissionernes samlede belastning. Da vi spurgte Henning Clausen hvilken forureningskilde han anså for at 
være den væsentligste for de danske overfl adevandsrecipienter, svarede han: 
”Svaret må være landbruget. De hælder tusindvis af stoffer ud over kæmpe arealer.” (Clausen; 2004)
 
Det kan virke overraskende at anvendelsen af pesticider ikke indgår som krav til basisanalysen. Årsagen skal 
nok fi ndes i det faktum, at pesticider er et af de områder der er omfattet vandmiljøplanerne. 
Derudover anses det heller ikke for nødvendigt at medtage andre informationer om luftbåren forurening, 
end dem der er tilgængelige på nuværende tidspunkt. Begrundelsen er, at sådanne varetages på nationalt- og 
EU-niveau (VEJ; nr 2/2004). Det betyder, at emissioner fra to ud af de tre tilledningsveje, som er centrale for 
tilførselen af miljøfremmede stoffer (se fi gur 1.2), ikke er omfattet af de almindelige krav til basisanalysen, 
hvilket må anses for at være en betydende svaghed ved basisanalysen, i forhold til at implementere hensynet 
til kombinationseffekter heri.
Hvor vidt en udledning er af betydende karakter, skal vurderes i forhold til om den vil påvirke målsætningen 
om god kvalitet. Fastsættelsen af hvad der er god kvalitet er således afgørende for udformningen af retnings-
linjerne for den fremtidige regulering. Palle Sørensen omtaler den fastsættelse således:
”Hvis man lægger niveauet, så man skal have høj kemisk kvalitet for at have god økologisk kvalitet, så vil der i Køben-
havns amt være fl ertal af vandområder der ikke har god kvalitet.” (Sørensen; 2005)
Derfor er det helt afgørende for, om hensynet til kombinationseffekter kan implementeres i miljømålsloven, 
om det i et eller andet omfang kan integreres i defi nitionen af god kvalitet. Et interessant element i den rela-
tion er, at udledninger der ikke i sig selv udgør et lokalt problem, men kan bidrage til en betydende påvirkning 
et andet sted, skal medtages. Således er der mulighed for at anskue udledninger som en samlet problem, 
hvilket er en forudsætning for at regulere i forhold til kombinationseffekter.
På trods af, at der ikke stilles krav om at landbrugets udledninger samt langdistance luftbåren forurenin-
ger medtages, er der krav om, at en lang række andre emissionerne opgøres, hvilket kan anvendes som et 
udgangspunkt for implementeringen af CA. Hvis man tager udgangspunkt i at CA kan anvendes for alle 
miljøfremmede stoffer, vil det betyde at alle udledninger der kan spores i samme område bør opgøres og 
sammenstilles. 
Det springende punkt, i forhold til hvorvidt der kan tages hensyn til de samlede emissioner, er derfor ikke 
af formel karakter, idet der fi ndes lovgivningsmæssig hjemmel, men derimod hvordan den konkrete praksis 
foregår. På spørgsmålet om hvordan amterne i praksis vil forvalte kravet om at der skal tages hensyn til alle 
emissioner i området, svarer Palle Sørensen, at: 
”...Tilgangen er lige nu, at der hvor der konstateres et problem, såsom i Århus hvor man fi nder ørreder med kønsfor-
andringer, så tager man fat der og går ind i en konkret undersøgelse på baggrund af et konstateret problem. Det er 
retrospektivt, ikke prospektivt, det der foregår. Vi baserer vores arbejde på de konkrete sager, der kommer ind.” (Sø-
rensen; 2005)
 
Således er den nuværende forvaltning i praksis primært tilrettelagt efter en ”damage control” tilgang. Dette er 
ikke i overensstemmelse med lovens formål, men er et udtryk for hvilken politisk virkelighed amterne agere 
inden for i dag. Dette understreges yderligere af følgende citat fra Palle Sørensen:
”Vi skal nok være ærlige at sige, at vores prioritering ikke baserer sig på en stor analyse på samtlige udledninger i 
amtet og af hvilke af de her udgør et problem med hensyn til miljøfremmede stoffer. Den ressource har vi ikke til stede. 
Det er fra sag til sag. Får en ansøgning ind, der omhandler udledning af miljøfremmede stoffer. Så behandler vi den.” 
(Sørensen; 2005) 
Således beror amternes manglende inddragelse af hensynet til de samlede emissioner på mangel på ressour-
cer. Denne barrierer, som må anses for at være overordentlig betydende for mulighederne for at implemen-
tere hensynet til kombinationseffekter, med udgangspunkt i den tilgang der er foreslået i kapitel 4, er således 
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af politisk karakter. Muligheden for at sammenstille emissionerne burde være tilstede, idet der i forbindelse 
med udstedelsen af udledningstilladelser bliver vurderet omfanget og betydningen af emissionen. Der vil 
stadig være en del diffuse tilledninger der ikke bliver opgjort på denne måde, men en stor del af emissionerne 
kommer fra specifi kke udledninger.
Opgørelse af immissioner i basisanalysen
Udover de samlede emissioner skal der ligeledes anvendes data omkring immissionerne i recipienten. I 
vejledningen står der, at viden om de eksisterende miljø- og naturforhold skal indgå i basisanalysen. Således 
skal der ikke foretages nye målinger, da inddragelsen udelukkende omhandler eksisterende viden (VEJ; nr 
2/2004). Det vil sige, at inddragelse af immissionerne i høj grad er afhængig af, om det eksisterer viden på 
dette område. Derfor er den nuværende praksis central for i hvilket omfang immissioner vil blive inddraget 
i fremtidige basisanalyser. 
Palle Sørensen er bevidst om, at de regionale myndigheder heller ikke i tilstrækkeligt omfang lever op til for-
pligtigelserne omkring inddragelse af hensynet til immissioner i basisanalysen. Han udtaler:
”Spørgsmålet er, om ikke indregning af baggrundskoncentrationer er et af de områder hvor vi er rigtig meget på tynd is.” 
(Sørensen; 2005)
 
En holdning der bakkes op af Bo Neergaard Jakobsen, idet han betegner det som usandsynligt at hensynet til 
immissioner bliver en integreret del af den praktiske forvaltning inden for en overskuelig årrække:
”...jeg tvivler på at man inden for de næste 5-10 år vil få et tilstrækkeligt datagrundlag til at trække baggrundskoncen-
trationen fra for alle de enkelte stoffer, når vi snakker udledninger fra kommunale renseanlæg.” (Jacobsen; 2005)  
Hvis disse holdninger sammenholdes med de krav der stilles til kortlægning over forureningskilder i vejled-
ningen til udførsel af basisanalysen, hvor eksisterende kortlægning angives som værende tilstrækkelig til en 
første vurdering (VEJ; nr 2/2004), må det anses for at være usandsynligt at det eksisterende datamateriale ud-
bygges synderligt i denne sammenhæng, på trods af at de formelle juridiske krav er tilstede i det nuværende 
reguleringsgrundlag. Dog nævnes der i vejledningen, at kildeopgørelsen forventeligt skal justeres i takt med 
at der opnås bedre viden om recipientens tilstand (VEJ; nr 2/2004). Såfremt problematikken omkring kom-
binationseffekter af miljøfremmede stoffer opnår politisk anerkendelse, vil der derfor muligvis bliver stillet 
krav om at det inddrages i vurderingsgrundlaget.
5.1.2 Planloven
Hvor miljøbeskyttelsesloven, som behandles efterfølgende (afsnit 5.1.3),  primært omhandler regulering af 
emissioner, antager lov om planlægning en mere holistisk tilgang, hvor den geografi sk afgrænsede recipient 
anskues som en helhed. Derudover har planloven en mere prospektiv tilgang til miljøregulering idet fore-
byggelse af forurening er i centrum, hvorimod miljøbeskyttelsesloven søger at begrænse forureninger (Moe; 
2000). Planloven er langt bredere end miljømålsloven, hvilket betyder at hele loven ikke er relevant i denne 
kontekst. Mest interessant er reglerne om Vurderinger af Virkninger på Miljøet (VVM). Årsagen til at disse 
regler er interessante er, at de er de mest omfangsrige krav til prospektive vurderinger der kan stilles i forbin-
delse med opførslen af nye anlæg. Da implementering af CA som reguleringsværktøj vil være nytænkning, 
vil det derfor være relevant at undersøge om VVM reglerne giver mulighed for at tage hensyn til kombinati-
onseffekter.   
Regionplan – VVM 
Hvis et nyt anlæg skønnes at kunne få væsentlige effekter på miljøet, skal der udarbejdes en VVM-redegørelse 
inden opførselen. Denne redegørelse skal udarbejdes som et tillæg til regionplanen, og skal indeholde en om-
fattende vurdering af direkte såvel som potentielle indirekte miljøeffekter i regionen (LBK; nr 883/2004). For 
en række anlæg skal VVM-redegørelsen altid udarbejdes, hvor det for en række andre anlæg er op til amtet 
at vurdere om det er nødvendigt at udarbejde en VVM-redegørelse (VEJ; nr 10/2001). Denne vurdering skal 
foretages på baggrund af en indledende screening. Screeningen skal ifølge samlebekendtgørelsens bilag 3 
bl.a. indeholde en vurdering af ”projektets kumulation med andre projekter” (BEK; nr 428/1999). 
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Screening
En sådan screening er inddelt i tre hovedgrupper. I den første hovedgruppe skal selve projektets karakteri-
stika tages i betragtning, herunder de føromtalte kumulationer med andre projekter. Som eksempel på dette 
angives der i bekendtgørelsen husdyrbrug, hvor manglen på udbringningsarealer kan forekomme som følge 
af eksisterende husdyrbrug (VEJ; nr 10/2001). Dette eksempel illustrerer således en situation hvor eksiste-
rende anlæg har opbrugt ”kapaciteten” i området, hvilket dermed begrænser nye anlægs muligheder. Hvis 
man anskuer forurening af miljøfremmede stoffer i en recipient som en samlet belastning, vil denne form 
for kumulativ vurdering af forskellige emissioner være logisk. Erkendelsen om det principielt rigtige i denne 
betragtning kommer Palle Sørensen ligeledes frem til, som godt nok ikke specifi kt omhandler VVM-redegø-
relser, men sagtens kan relateres til disse: 
”Det er svært at administrere, om end det, måske både miljømæssigt og fagligt, er mere korrekt at fastsætte et vandkva-
litetskriterium efter ”added approach” metoden, hvor man siger at man højest må forøge baggrundskoncentrationen 
med  en vis mængde ved udledningen” (Sørensen; 2005)
Som det fremgår af citatet, er barrieren for sådanne vurderinger af praktisk og ikke formel juridisk karakter. 
Det vil derfor være betydende, såfremt man kan udarbejde en metode så dette kan udføres i praksis. Hvilke 
typer af udledninger der bør vurderes efter dette princip er i bund og grund en politisk beslutning, men da 
kommuner og amter, jf. Miljøbeskyttelsesloven, skal vurdere om en udledning er væsentlig, kan der argu-
menteres for at sådanne væsentlige udledninger bør indgå i vurderingen. Det kan resultere i en afgrænsning 
der mere er funderet i pragmatiske end videnskabelige overvejelser, men hvis man tager de forskellige ud-
sagn der er citeret i denne delanalyse i betragtning fremgår det, at der er behov for pragmatiske løsninger 
såfremt en nyt regulatorisk værktøj skal have en chance for at få en reel praktisk betydning. Derudover er det 
ligeledes vigtigt at holde sig for øje, at konkret regulering ikke kun er baseret på videnskab, men primært er 
et udtryk for politiske vurderinger.
Den anden hovedgruppe omhandler projektets placering. Der skal bl.a. tages hensyn til den miljømæssige 
sårbarhed og bæredygtighed (VEJ; nr 10/2001). Det forventes at for langt de fl este anlægs vedkommende vil 
regionplanen have taget højde for dette aspekt (VEJ; nr 10/2001), hvorfor kravene til dette aspekt ikke vil blive 
yderligt behandlet her. Dog er det interessant at bemærke at de vilkår som anlæggets omgivelser udgør skal 
indgå i redegørelsen. I relation til toksiske effekter af miljøfremmede stoffer, herunder kombinationseffekter, 
bør fysiske/kemiske parametre som f.eks. salinitet skulle inddrages i denne del af redegørelsen. 
Den tredje hovedgruppe omhandler de potentielle miljøpåvirkninger, og skal inddrage hensyn til de to før-
nævnte hovedgrupper (karakteristika og placering). Væsentligheden af miljøpåvirkningen er i fokus her, og 
aspekter som bl.a. påvirkningsgrad, kompleksitet, varighed, hyppighed og reversibilitet skal alle vurderes 
(VEJ; nr 10/2001). Der kan argumenteres for, at f.eks. en udledningens reversibilitet, i forhold til akkumu-
lering af persistente miljøfremmede stoffer i sedimentet, kan infl uerer på den miljømæssige tilstand. Palle 
Sørensen omtaler relevansen og regulerbarheden af miljøfremmede stoffer i sedimentet på følgende måde:
”Det er relevant at få det undersøgt. Det er ikke så regulerbart, sådan som det foreligger nu. En risikovurdering kan 
forudsige, om der er potentielle effekter i sedimentet. Hvis en sådan viser, at det er i sedimentet stoffet må forventes at 
være giftigt, så er det der vægten skal lægges frem for vandmiljøet” (Sørensen; 2005). 
Han giver således udtryk for en accept af problemets relevans, men giver samtidig udtryk for en holdning 
om, at det er et problem der ikke kan håndteres uden det reguleringsmæssigt grundlag ændres. Således er 
problemstillingen omkring immissioner i sedimentet på nuværende tidspunkt ikke særligt regulerbart på 
regionalt niveau, idet der ikke er fastsat sedimentkvalitetskriterier som amterne kan støtte sig op ad i forbin-
delse med fastsættelse af egentligt sedimentkvalitetskrav.
Det er anført i vejledningen , at ”i de tilfælde hvor der i regionplanen eller mere generelt er fastsat kvalitets-
mål, eksempelvis for kvaliteten af vandløb og kystvande, vil det være naturligt og hensigtsmæssigt at relatere 
anlæggets påvirkning til disse kvalitetsmål” (VEJ; nr 10/2001). Det vil sige, at såfremt de miljømæssige mål-
sætninger indeholder overvejelser omkring kombinationseffekters betydning, bør disse inddrages i VVM-
screeningen. Der er således et potentiale for at inddrage hensynet til kombinationseffekter i VVM-redegørel-
serne, såfremt problemet opnår generel anerkendelse.
På trods af, at det således kan forekomme plausibelt at inddrage kombinationseffekter af miljøfremmede 
stoffer i sådanne vurderinger, anføres det i vejledningen at anlæg der overholder de fastsatte grænseværdier 
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for udledning af miljøfremmede stoffer, ikke kommer i betragtning til en VVM-redegørelse, hvilket erfarings-
mæssigt vil sige de fl este nyere danske industrianlæg (VEJ; nr 10/2001). Der er således et potentiale for at 
inddrage kombinationseffekter i VVM-redegørelserne, men da langt de fl este anlæg ikke skal vurderes efter 
disse kriterier (VEJ; nr 10/2001), er det tvivlsomt om amterne vil gøre dette i praksis, samt om det vil være 
betydende for recipientens tilstand. 
To konkrete VVM-redegørelser
For at vurdere dette, har vi gennemgået to konkrete eksempler på VVM-redegørelser, for derigennem at 
konkretisere hvordan ovenstående regler i praksis bliver forvaltet i amterne. De to VVM-redegørelser er for 
forskellige typer af anlæg, og er udarbejdet af to forskellige amter. 
Tabel 5.1 De syv punkter som en VVM-redegørelse skal indeholde i følge Miljøministeriets vejledning (VEJ; nr 10/2001). Disse krav gør 
VVM-redegørelserne til de mest omfattende miljøvurderinger et anlæg kan underlægges i Danmark.
Krav til indhold i VVM-redegørelser
1   En beskrivelse af det påtænkte anlæg.
2   En oversigt over de væsentligste alternativer
3   En oversigt over de omgivelser der i væsentlig grad kan blive berørt af anlægget.
4   En oversigt over anlæggets såvel kortsigtede som langsigtede virkninger på miljøet.
5   En beskrivelse af foranstaltninger, der skal mindske de skadelige virkninger på miljøet.
6   Et ikke teknisk resumé på grundlag af overnævnte oplysninger.
7   En oversigt over eventuelle mangler ved oplysningerne og vurderingen af miljøpåvirkningerne.
Den første omhandler udvidelsen af en svineproduktion i Storstrøms Amt (Gamby; 2005). Redegørelsens 
opbygning følger de retningslinjer der er angivet i vejledning 10/2001 (se tabel 5.1). Vurderingerne af de 
miljømæssige konsekvenser af anlægget tager dog udelukkende udgangspunkt i den aktuelle udledning. 
Der er anført en række retningslinjer som skal sikre, at miljøbelastningen ikke forøges ved etablering af an-
lægget (Gamby; 2005). Med disse 0-foranstaltninger formodes det at miljøtilstanden ikke ændres. Samtidig 
vurderes det at bedriftens udbringningsareal er stort nok til at modtage den ekstra mængde organisk affald 
udvidelsen vil generere. Dette er muligvis årsagen til, at andre omkringliggende svinefarmes belastning ikke 
er inddraget. Vi spurgte Jørgen Nielsen, der er VVM ansvarlig i Storstrøms Amt, om hvor vidt opgørelsen 
over udbringningsarealet var den måde hvorpå hensynet til kumulative effekter var inddraget. Det kunne han 
bekræfte. På spørgsmålet om hvorfor der udelukkende var taget hensyn til denne politiske fastsatte parameter 
svarede han, at: 
”andre muligvis lavede et mere omfattende arbejde, men i Storstrøms Amt prioriterer vi at behandlingen skal gå hurtigt” 
(pers. komm. Jørgen Nielsen; 2005).  
Det andet eksempel er en VVM-redegørelse for et renseanlæg i Hillerød (HUR; 2002). Denne redegørelse 
følger ligeledes vejledningens retningslinjer (se tabel 5.1) men beskrivelsen af oplandets miljøtilstand før og 
efter det nye anlæg, er langt mere omfattende end tilfældet er i den førnævnte rapport. Da det primært er 
næringsstofferne kvælstof og fosfor (N og P), der vil blive ledt ud med spildevandet fra det nye anlæg, er fokus 
på miljøeffekter af disse. Matematiske modeller er anvendt til at estimere størrelsen af belastningen både i det 
vandløb der er den direkte recipient samt i Roskilde Fjord, der er den endelige recipient. Med udgangspunkt i 
den modellerede stigning af N og P vurderes miljøeffekterne på fl ora og fauna, i relation til den eksisterende 
belastning i recipienten. Samtidig vurderes den absolutte stigning i forhold til målsætningerne fra regionpla-
nen, samt anlæggets samspil med andre anlæg. Således er både direkte, indirekte og kumulative effekter af 
næringsstoftilførselen behandlet i redegørelsen. (HUR; 2002) 
En række miljøfremmede stoffer behandles ligeledes, dog ikke i samme omfang som næringsstofferne. Det 
anføres f.eks. at det ikke er muligt at vurdere mængden af miljøfremmede stoffer, da der ikke er overblik over 
de kilder der vil lede spildevand til rensningsanlægget. Dog vurderes det, at manglen på denne viden ikke er 
specifi k for dette anlæg samt at det håndteres ved miljøgodkendelser og udledningstilladelser samt at den 
manglende viden ikke har betydning for VVM-redegørelsen (HUR; 2002). 
De to redegørelser har forskelle og ligheder. Den første fremstår langt mindre detaljeret end den anden, bl.a. 
fordi indirekte og kumulative effekter stort set ikke behandles i den første. Den anden indeholder en omfat-
tende behandling af næringsstofudledningen, men en meget begrænset behandling af potentielle effekter 
fra miljøfremmede stoffer. Der lægges vægt på, at reguleringen efter miljøbeskyttelsesloven håndterer denne 
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type problemer, hvilket er ganske interessant. Det betyder i praksis at den holistiske tilgang som redegørelsen 
har mht. næringsstoffer, ikke er gældende for de miljøfremmede stoffer. Det på trods af, at der er identifi ce-
ret ca. 30 miljøfremmede stoffer i tilløbet fra nogle af de omkringliggende virksomheder (HUR; 2002). Hvis 
effekter af miljøfremmede stoffer blev betragtet som et samlet problem, ville en behandling som den der er 
foretaget for næringsstoffer være på sin plads. Der burde ikke være nogen hindring i at anvende modeller 
til at beregne spredning af emissioner og sammenholde dem med eksisterende immissioner samt kvalitets-
kriterier, som tilfældet er for redegørelsen over næringsstofbelastningen. DMU har i en rapport beskrevet 
hvorledes modeller kan bruges til at estimere DEHPs skæbne i Roskilde Fjord (Fauser et al.; 2001). Således 
er der modelredskaber til at foretage sådanne beregninger. Det anføres, at en lang række tilledninger til rens-
ningsanlægget ikke er kendte, men ved at sammenstille udledningstilladelser, burde det ikke være et problem 
at lave en samlet massebetragtning. 
Der ligger muligvis et historisk element i, at miljøfremmede stoffer reguleres efter miljøbeskyttelsesloven, 
hvilket kan have haft betydning for prioriteringen i VVM-redegørelsen, som er udarbejdet efter planlovens 
retningslinjer. Grundet den ikke særligt præcise hjemmel og vejledning til hvordan kumulative effekter bør 
håndteres, er der stor forskel på ambitionsniveauet i de to VVM-redegørelser. Dette bevirker, at reguleringen 
i forskellige regioner ikke ensartes, hvilket påvirker både miljøet og konkurrencen imellem virksomheder i 
de forskellige regioner. 
Vi kontaktede Landsplansafdelingen, der er national myndighed med ansvar for VVM, for at spørge om en 
præcisering af reglerne var mulig. Vi snakkede med Lisbeth Aastrup der fortalte, at alle VVM-redegørelser 
skal inddrage hensynet til kumulative effekter. Hvis dette ikke blev gjort tilfredsstillende kan man klage til 
naturklagenævnet, der så tager stilling (pers. komm. Lisbeth Aastrup; 2005). Således er der ikke noget der 
tyder på, at reglerne bliver ændret foreløbigt. Sammenholder man dette med det generelle decentraliserings-
princip som reguleringen er funderet i, tyder det på ikke på at amternes retningslinjer bliver skærpet på dette 
område i en overskuelig fremtid. Hjemlen til at inddrage de kombinerede effekter er dog tilstede, hvorfor de 
regionale myndigheder kan og bør inddrage det i VVM-redegørelser.     
5.1.3 Miljøbeskyttelsesloven
Den vigtigste lov i forhold til regulering af miljøfremmede stoffer generelt er miljøbeskyttelsesloven. Loven 
omfatter jf. §2 stk.2 ”al virksomhed, som gennem udsendelse af faste, fl ydende eller luftformige stoffer... der 
kan være til skade for miljø og sundhed, eller ved frembringelse af affald kan medføre forurening af luft, 
vand, jord og undergrund” (LBK; nr 753/2001). 
Kapitel 4 omhandler beskyttelse af overfl adevand, og er derfor det centrale kapitel i forhold til dette speciale. 
Kapitlet redegør bl.a. for kompetencefordelingen i håndtering af udledningstilladelser samt tilsyn med disse. 
Kompetencen fordeler sig mellem amt og kommune. Det er således de regionale myndigheder der varetager 
den praktiske forvaltningsakt i forhold til regulering af udledninger af miljøfremmede stoffer. Som omtalt i 
afsnit 4.1.2 reguleres miljøfremmede stoffer i praksis ved emissionskontrol, i form af miljøgodkendelser og 
udledningstilladelser, med hjemmel i Miljøbeskyttelsesloven. Derfor omhandler dette afsnit de regulative 
retningslinjer som Miljøbeskyttelsesloven udstikker på dette område.
 
Bekendtgørelse nr. 921/1996 af 8. oktober om kvalitetskrav for vandområder og krav til udledninger af visse 
farlige stoffer til vandløb, søer og havet (BEK; nr 921/1996) er central i kommunernes og amternes regulering 
af emissioner af miljøfarlige stoffer. Amtet er jf. §2 forpligtiget til at fastsætte tilstrækkelige vilkår for udled-
ninger der indeholder kemikalier der er omfattet af bekendtgørelsen (BEK; nr 921/1996). 
Forholdet mellem emissions- og immissionskontrol
§3 stk. 3 foreskriver at enhver udledningstilladelse skal sikre at kvalitetskrav for det vandområde, hvortil det 
udledes, kan overholdes. Det betyder bl.a. at der skal inddrages hensynet til allerede forekomne immissioner. 
Henning Clausen omtaler dette krav således:
”Med hensyn til samspillet mellem forskellige udledninger, så er der i 921, §6, nævnt at der skal medtages hensyn til 
den allerede forekommende koncentration. Altså af enkelte stoffer.” (Clausen; 2004)
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Således ligger forståelsen for at man ikke kan anskue en udledning isoleret indlejret i tankegangen bag det 
juridiske reguleringsgrundlag, om end kombinationseffekter ikke er tænkt ind i den sammenhæng.
De regionale myndigheder har dog svært ved at efterleve denne forpligtigelse. Bo Neergaard Jakobsen omta-
ler den konkrete praksis som han oplever på følgende måde:
”Sådan er teksten skruet sammen i bekendtgørelse 921, at baggrundsniveauet indgår i vandkvalitetskriteriet, men jeg 
mener det er meget svært at udmønte generelt, for det vidensgrundlag fi ndes simpelthen ikke.”  (Jacobsen; 2005)
Palle Sørensen mener ligeledes at der er problematisk at inddrage immissionerne, men har dog gjort sig 
overvejelser om, at betydningen af immissionerne bør inddrages efter et princip der minder om det som 
anvendes i forbindelse med VVM-redegørelser af svinefarme:
”Hvis man skulle gøre noget, var det måske bedre at gå ud og lave en konkret måling på hvad er indholdet i det kon-
krete område. Er området meget belastet i forhold til andre områder? Det kan man tage hensyn til. Det er en mas-
sebalance hvor man så siger, at så meget er der plads til af de enkelte stoffer.” (Sørensen; 2005)
Problemet i forhold til denne betragtning er, at de aktører vi interviewede, der arbejdede med problematikken 
på regionalt niveau, gav udtryk for at der ikke var ressourcer til at overskue problemets samlede omfang. 
Amtet skal jf. §6 ved beregning sikre at udledninger ikke giver anledning til overskridelse af kvalitetskravene. 
I denne beregning skal eksisterende baggrundskoncentrationer af det givne miljøfremmede stof medtages 
(BEK; nr 921/1996). Dette krav kommenterer Palle Sørensen således:
”Vi skal jo tage hensyn til dem (baggrundskoncentrationer; red), men i praksis er det rasende vanskeligt at gøre. Det 
er meget nemt at formulere et vilkår om, at kobbers vandkvalitetskriterium  skal man  fastsætte ud fra en” added ap-
proach”. Det er nemt at skrive som skrivebordsgeneral. Problemet er, at vejledningen ikke er konkret nok. Hvad er det 
for en baggrundskoncentration man snakker om? Jeg prøvede i Roskilde Fjord at etablere baggrundskoncentrationer 
for kobber. Data svingede og der var ikke en sammenhæng der gjorde, at vi kunne etablere en baggrundsværdi. Skal 
man bare tage gennemsnittet? Der mangler konkret vejledning”. (Sørensen; 2005)
På den ene side illustrerer dette citat de problemer de regionale myndigheder har med at håndhæve loven 
i praksis, og illustrerer ligeledes hvilket udfyldning i bekendtgørelsen der er nødvendigt før retspraksis kan 
udmøntes til fulde. På den anden side kan man argumentere for, at amtet har tilstrækkelig hjemmel i § 6 i 
bekendtgørelsen til at foretage sit eget skøn, f.eks. i forhold til det tilfælde som omtales i citatet om hvor vidt 
gennemsnittet skulle anvendes eller om der f.eks. skulle udarbejdes forskellige baggrundskoncentrationer 
for forskellige områder i fjorden. Under alle omstændigheder bevirker den manglende udfyldning i vejled-
ningen, at reguleringen ikke bliver ensartet i hele landet. 
Miljøbeskyttelsesloven generelt og BEK 921/1996 i særdeleshed angiver således rammerne for emissions-
kontrol og -tilladelser i Danmark. Fokusen på den enkelte udledning afspejler sig bl.a. ved, at kravet om ind-
dragelser af immissioner er udformet på en sådan måde, at det kræver skønsudøvelse fra amternes side at 
opfylde, hvorimod der er langt mere specifi kke retningslinjer for hvordan emissioner skal håndteres. 
F.eks. er der udarbejdet en bekendtgørelse der omhandler kvalitetskrav til miljømålinger der anvendes i for-
bindelse med fastsættelse af vilkår for udledningstilladelser (BEK; nr 637/1997). Da Miljøbeskyttelsesloven 
traditionelt er den lovgivning der anvendes til at regulere miljøfremmede stoffer, er denne tilgang domine-
rende for de regionale myndigheders håndtering af miljøfremmede stoffer. 
Inddragelse af sedimentkvalitetskriterier
Hvis der ikke er fastsat kvalitetskrav nationalt for de relevante miljøfremmede stoffer, forudsættes det, at 
amtsrådet selv fastsætter kvalitetskrav for de pågældende miljøfremmede stoffer (BEK; nr 921/1996). Sam-
tidig kan amtet, jf. §4 fastsætte strengere kvalitetskrav end dem der er anført i bekendtgørelsen, såfremt der 
er begrundet behov herfor (BEK; nr 921/1996). De kvalitetskrav som er essentielle for at CA kan anvendes i 
praksis, skal således udformes af de regionale myndigheder, medmindre sådanne er fastsat på nationalt ni-
veau. I praksis betyder det, at de regionale myndigheder skal fastsætte sedimentkvalitetskriterier såfremt man 
ønsker at inddrage disse i reguleringen, idet der ikke fi ndes nationale sedimentkvalitetskriterier i Danmark. 
Som tidligere beskrevet (i kapitel 4) må det, ud fra et miljømæssigt synspunkt, siges at være hensigtsmæssigt 
at implementere sedimentkvalitetskriterier i reguleringen, ikke blot i forhold til regulering af kombinations-
effekter men ligeledes generelt i forhold til miljøbeskyttelsen.   
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Som omtalt i kapitel 4 er der på nuværende tidspunkt overvejelser om hvor vidt det vil være hensigtsmæssigt 
at udforme sedimentkvalitetskriterier. Palle Sørensen kommenterer disse overvejelser således:
”Alternativet (til kun at bruge vandkvalitetskriterier; red)  er, at man går ind og fastsætter kvalitetskriterier for sedi-
mentet. Man kan ikke regulere ud fra vilkårene til vandet. Hvis man skal regulere de kemikalier, der akkumuleres i 
sedimentet, hvilket jeg synes er rimeligt, bør det gøres på baggrund af akkumuleringen” (Sørensen; 2005)
Den regionale praksis
Palle Sørensen deler således vores holdning til at der er behov for sedimentkvalitetskriterier, idet vand- og 
sedimentkvalitetskriterier dårligt kan sammenlignes. Principielt kan amterne godt anvende sedimentkva-
litetskriterier på nuværende tidspunkt, idet bekendtgørelsen som før nævnt foreskriver at kvalitetskriterier 
der ikke er udarbejdet på nationalt plan skal udarbejdes af amtet. Amterne kan ligeledes anvende de vejle-
dende kriterier som OSPAR har udarbejdet, på samme måde som vi har gjort i kapitel 4. Man kan spørge sig 
selv hvorfor denne praksis ikke bliver anvendt. Palle Sørensen giver en del af svaret i følgende citat:
”Vores rolle er, at når vi laver en udledningstilladelse skal vi leve op til bekendtgørelsen. Der står intet i bekendt-
gørelsen om, at vi skal tage hensyn til sediment. Vi har ikke nogen vurderingskriterier at hænge vores sag op på”. 
(Sørensen; 2005)
Sammenholder man denne noget pragmatiske og til dels defensive udmelding med de udtalelser der tidli-
gere er citeret, er de måske meget sigende for hvordan den praktiske forvaltning af miljøbeskyttelsesloven 
foregår i amterne. Hvis denne tilgang kan generaliseres er det usandsynligt at amterne vil anvende den 
brede hjemmel der er i miljøbeskyttelsesloven til at inddrage hensynet til kombinationseffekter, i fastsættel-
sen af udledningstilladelser. I så fald er der behov for en specifi k hjemmel i loven, hvilket kun kan fastsættes 
på nationalt plan. 
I forhold til inddragelse af kombinationseffekter i den regionale regulering, udtaler Palle Sørensen at:
”Miljøstyrelsen har ikke en vejledning, der siger vi skal gøre sådan og sådan, og derfor er det ikke noget der indgår 
som en fast rutine.” (Sørensen; 2005)
Dette citat illustrer ganske godt hvordan den praksisnære regulering foregår, og bør derfor være en central 
overvejelse i forhold til hvor i det reguleringsmæssige hierarki hensynet til kombinationseffekter bør im-
plementeres. Denne overvejelse underbygges yderligere af endnu en kommentar fra Palle Sørensen, der på 
spørgsmålet om hvor vidt det er relevant at anvende addition af risikobrøker, der inddrager data fra samtlige 
emissioner og immissioner, som reguleringsværktøj i forhold til at estimere kombinationseffekter af miljø-
fremmede stoffer, svarer:
”Jo, jeg er i princippet enig. Det overstiger nok bare vores ressource, vores muligheder på området. Det lyder ikke 
pænt, men det er nok for ambitiøst i forhold til vores virkelighed. I vores virkelighed kan vi teste det samlede spilde-
vand og hvis den test viser, der er problemer så går vi ind og gør noget ved det. Så tackler vi det. Ellers gør vi ikke noget 
ved det. For os, administratorer, gælder det om at få sorteret de sager fra, hvor der ikke er problemer. For at sige det 
lidt groft, så leder vi ikke efter problemerne. Vi skal have at vide oppefra, via Miljøstyrelsen, at det er sådan vi skal 
gøre det. Ellers vil vi ikke gøre det, for vi har ikke ressourcerne til det. Vi har fuld forståelse for problematikken, men 
ressourcerne er ikke til det.” (Sørensen; 2005)
5.1.4 Delkonklusion
Det er ikke noget problem at fi nde en lovmæssig hjemmel som de regionale myndigheder kan anvende til at 
implementere hensynet til kombinationseffekter med. En overordnet hjemmel kan fi ndes i miljømålsloven, 
planloven samt i miljøbeskyttelsesloven. 
I forbindelse med udarbejdelsen af regionplanerne burde amterne redegøre for immissionerne af miljø-
fremmede stoffer i recipienterne, samt inddrage denne redegørelse som grundlag for emissionstilladelser. I 
praksis tager de regionale myndigheder dog primært afsæt i de enkelte emissioner, hvilket til dels skyldes at 
problematikken er for uoverskuelig, samt at der ikke er konkrete retningslinjer til hvordan f.eks. inddragel-
sen af immissioner bør foretages. Hensynet til kombinationseffekter bliver ikke inddraget, idet de regionale 
 74
myndigheder føler at de i forvejen har rigeligt besvær med at leve op til de konkrete forpligtigelser som loven 
foreskriver. Det vil derfor styrke chancerne for at implementere hensynet til kombinationseffekter hvis der 
var et eksplicit retsligt krav til at disse skulle inddrages, samt en konkret vejledning til hvordan dette krav 
skal efterleves. Såfremt de regionale myndigheder fi k et overblik over emissioner og immissioner vil anven-
delsen af det reguleringsværktøj der er beskrevet i kapitel 4 dog ligge lige for.   
Gennemgangen af to VVM-redegørelser viser, at forskellige redegørelser kan have meget forskelligt ambi-
tionsniveau. Det betyder, at kravet til hvordan kumulative effekter skal vurderes skal være implementeret 
eksplicit i vejledningen, hvis alle amter skal inddrage det i VVM-redegørelserne på en ensartet måde. Sam-
menholdt med det billede af den praksisnære forvaltning som de interviewede aktører giver udtryk for, må 
det ligeledes konkluderes at der er behov for en eksplicit formulering omkring inddragelsen af hensynet 
til kumulative effekter af miljøfremmede stoffer, såfremt dette skal udgøre en del af fremtidens VVM-rede-
gørelser. Da den danske miljøforvaltning er funderet i tanken om decentralisering af kompetencerne, fore-
kommer det ikke realistisk at en sådan konkretisering indføres. Udtalelsen fra de nationale myndigheder 
om, at utilstrækkelig inddragelse af overvejelser om kumulative effekter kan påklages til naturklagenævnet 
indikere, at systemet ikke bliver ændret foreløbigt. Amterne har dog hjemmel til at inddrage hensynet, og 
det er muligt at en implementering af hensynet til kombinationseffekter andre steder i forvaltningen kan 
afstedkomme at praksis ændre sig i amterne. 
Bekendtgørelse 921/1996 er det centrale juridiske dokument i forhold til regulering af miljøfremmede stof-
fer. Derfor vil en implementering af hensynet til kombinationseffekter i denne bekendtgørelsen være den 
mest centrale og formodentlig også mest effektfulde i forhold til den praksisnære og konkrete regulering. På 
nuværende tidspunkt indeholder bekendtgørelsen bestemmelser om, at de samlede emissioner og immis-
sioner af enkeltstoffer skal inddrages i vurderingen af den enkelte emission. I praksis bliver dette krav dog 
ikke efterlevet. Såfremt hensynet til kombinationseffekter skal implementeres i den konkrete vandmiljøre-
gulering, er det vigtigt at dette krav bliver efterlevet i praksis.
 
5.2 Implementering af Concentration Addition (CA) på nationalt niveau
Da denne delanalyse er struktureret på baggrund af de barrierer der blev identifi ceret på regionalt niveau, er 
udgangspunktet for dette kapitel at undersøge hvordan initiativer på nationalt niveau kan understøtte den 
regionale regulering. Den regionale delanalyse viste bl.a. at der er behov for nogle konkrete retningslinjer 
fra de nationale myndigheder, hvis hensynet til kombinationseffekter i praksis skal inddrages i vandmiljø-
forvaltningen.  
5.2.1 Nationale emissions- og immissionsopgørelser
Den vigtigste forudsætning for at CA kan anvendes i vandmiljøreguleringen er, at det rent praktisk bliver 
muligt at sammenstille emissioner og immissioner, således at de kan danne grundlag for beregninger af 
den samlede belastning af kystvandet. Den regionale delanalyse viste, at de regionale myndigheder mangler 
overblik over emissioner og immissioner. Hvis de nationale myndigheder kunne hjælpe de regionale myn-
digheder med at sammenstille de tilgængelige data, vil det derfor være en vigtig barriere der kunne over-
kommes. Derudover vil en national sammenstilling ligeledes kunne bruges til at danne et nationalt overblik, 
der kan virke som udgangspunkt for prioritering i forbindelse med en national indsats. 
Sammenstilling af emissionsopgørelser i fagdatacenteret
Data fra hydrologiske punktkilder i Danmark er samlet under et fagdatacenter i Miljøstyrelsen. Vi har hen-
vendt os til Miljøstyrelsen og fået oplyst, at data ikke er sådan opstillet at disse kan sammenstilles for de 
enkelte kystvande. En sådan sammenstilling er mulig for næringsstoffer, men ikke for miljøfremmede stof-
fer. Miljøstyrelsen har ikke ressourcer til at udlevere specifi kke data på udvalgte lokaliteter og henviser til 
de enkelte amter (Pers. komm. Karin Dahlgren; 2005). Baggrunden for dette faktum, at Miljøstyrelsen ikke 
har gjort data tilgængelige for den praktiske regulering, forklares af Palle Sørensen, der om strategien bag 
udvælgelsen af de miljøfremmede stoffer der moniteres for i NOVANA således:
”Tanken med det (NOVANA, red.) er først og fremmest, at man skal kunne leve op til de forpligtigelser Danmark 
har internationalt. NOVANA er forskningspræget og ikke et resultat af en samtænkning. Det er ikke tanken at se på 
de samlede effekter” (Sørensen; 2005)
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Vi har forsøgt at inddrive disse data fra Vejle amt for at kunne sammenholde den beregnede risikokvotient 
i Horsens fjord med de punktkildeudledninger der er i oplandet. Henning Aagaard Jensen har beredvilligt 
tilbudt data fra Horsens Centralrenseanlæg og beklagede i den forbindelse at der ikke var data på andre 
punktkilder i fjorden. Henning Aagaard Jensen bekræftede, at der under NOVANA, på grund af de store 
omkostninger der er forbundet hermed, kun lige måles det nødvendige i forhold til de internationale for-
pligtigelser. Således er der både en mangel på konkrete data i forhold til at opgøre de samlede emissioner og 
immissioner, samt en manglende sammenstilling af de data der er til rådighed. 
Det kan diskuteres, om det er hensigtsmæssigt at det nationale moniteringsprogram er tilrettelagt primært 
med henblik på at efterleve internationale formelle forpligtigelser, frem for at være tilrettelagt så data bliver 
mest anvendelige, i relation til den konkrete praktisk regulering. Et eksempel på det uhensigtsmæssige i 
denne tilgang er, at der anvendes mange ressourcer til at monitere for en lang række miljøfremmede stoffer 
i sedimentet, men da der ikke er nogle danske sedimentkvalitetskriterier, bliver regulering på baggrund af 
sådanne informationer ikke ensartet på landsplan, men er afhængige af vurderinger fra sag til sag. Der kan 
stilles spørgsmålstegn ved om dette er den mest hensigtsmæssige juridiske praksis, idet det kan være svært 
for virksomheder at forholde sig til hvilken regulering de vil blive underlagt i de forskellige regioner. På den 
anden side er decentraliseringen et centralt element i opbygningen af den danske forvaltning, hvilket netop 
giver de regionale myndigheder mulighed for at inddrage regionale hensyn i reguleringen. 
Ud fra et miljømæssigt synspunkt kan hensynet til regionale særinteresser dog udgøre et problem, idet 
f.eks. socioøkonomiske interesser kan afstedkomme at der slækkes på miljøkravene. Derfor vil det være 
hensigtsmæssigt at de nationale myndigheder sammenstiller de forhåndenværende data på en måde der 
muliggør en praktisk regulativ anvendelse, samt tilrettelægger fremtidens nationale overvågningsprogram-
mer på en måde der gør resultaterne mere anvendelige for de regionale myndigheder. På den måde kan de 
nationale data virke som minimumsgrundlag for de regionale retningslinjer. 
Indikator over den samlede belastning i danske kystvande
Et af de områder hvor de regionale myndigheder efterlyste vejledning fra nationalt hold, er i forhold til 
hvordan immissioner skal inddrages i vurderingerne. Problemet er, at koncentrationerne kan variere me-
get fra sted til sted i en enkelt recipient, ikke mindst i sedimentet. Det betyder, at der er stor forskel på om 
gennemsnitskoncentrationer eller en række specifi kke koncentrationer opgives. Vi mener at de nationale 
myndigheder kunne hjælpe de regionale myndigheder ved at fastsætte gennemsnitskoncentrationer som de 
regionale myndigheder kan forholde sig til, såfremt de ikke har mere specifi kke data til rådighed.
Vi har sendt et høringssvar til DMUs årlige miljøtilstandsrapport ”Miljøets tilstand 2004” hvori vi foreslår 
dem at udarbejde en indikator, der beskriver den kombinerede belastning af de miljøfremmede stoffer der 
er omfattet af NOVANA programmet (se bilag I). Indikatoren kunne udformes på samme måde som indi-
katoren om bæredygtig vandindvinding (Andersen et al.; 2003) (se fi gur 5.2). Udover, at en sådan indikator 
kunne bruges af de regionale myndigheder som et konkret bud på de samlede immissioner i de respektive 
kystvande, ville denne indikator ligeledes give et overblik over den samlede belastning fra miljøfremmede 
stoffer i de danske kystvande. 
Figur 5.2  Indikator for samlet toksisk belastning i danske 
kystvande kunne udformes med udgangspunkt i fi g. 3.2.1 i 
”miljøets tilstand 2004”. Den samlede toksiske belastning kan 
estimeres med udgangspunkt i referencemodellen Concentra-
tion Addition, hvilket vil gøre det muligt at bestemme den 
samlede belastning ud fra data omkring forekomst og toksisk 
effekt af enkeltstoffer.
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En sådan indikator vil kunne konkretisere det samlede forureningsniveau, og derved giver mulighed for at 
sammenligne forureningsgraden i forskellige geografi ske områder. Dette vil både kunne skærpe den poli-
tiske opmærksomhed omkring problemstillingen med kombinationseffekter, og samtidig være det redskab 
som amterne efterlyser til at opgøre immissionerne i de respektive recipienter. 
Den politiske opmærksomhed kan have stor betydning for om hensynet til kombinationseffekter bliver im-
plementeret i reguleringen. På spørgsmålet om hvorvidt kombinationseffekter har mulighed for at komme 
på den regulatoriske dagsorden, spekulerer Margrethe Winther-Nielsen:
”...i sidste ende er det en politisk prioritering. Jeg tror den offentlige fokus er central i forhold til hvor hurtigt udviklin-
gen går” (Winther-Nielsen; 2004)
Da en af fordelene ved en indikator der opdateres år efter år er, at den kan anvendes til at vurdere udviklingen 
og effekten af eventuelle regulatoriske tiltag, kan en sådan indikator derfor være betydende for om hensynet 
til kombinationseffekter kan implementeres i vandmiljøreguleringen.  
En anden pragmatisk fordel ved indikatoren er, at den, da den er lavet med udgangspunkt i enkeltstof data, 
ikke kræver nogle eksperimentelle eller moniteringsmæssige data, udover dem der i forvejen produceres. 
Med tanke på hvordan den økonomiske situation er for de danske miljømyndigheder, er dette en faktor man 
ikke bør undervurdere. Følgende udtalelse fra Henning Clausen illustrerer hvilken økonomisk virkelighed de 
nationale miljømyndigheder er underlagt:
”Vi bliver mindre og mindre i stand til at holde os orienterede om hvad der sker. Vi har for eksempel slet ikke no-
get bibliotek længere. Vi har ikke nogen ordentlig cirkulering af tidsskrifter. Det er af ressourcemæssige årsager.” 
(Clausen; 2004)
DMU var ganske positive overfor forslaget, og vi har aftalt at vi sender dem en revideret udgave af hørings-
svaret efter endt specialeskrivning.   
5.2.2 Betydningen af miljømålsloven
Lov om miljømål m.v. for vandforekomster og internationale naturbeskyttelsesområder, også kaldet miljø-
målsloven, er den retlige implementering af vandrammedirektivet i Danmark (LOV; nr 1150/2003)1. Vand-
rammedirektivet har hjemmel i artikel 175, og har således status af minimumsdirektiv (Direktiv; 2000/60/
EC). Denne status bevirker at Danmark har muligheder for at skærpe reguleringen i forhold til det som 
direktivet beskriver. For andre områder, som f.eks. regulering af industrikemikalier generelt, er lovgivningen 
totalharmoniseret efter artikel 95. Dette bevirker at Danmark ikke har muligheder for at skærpe reguleringen 
udover det der er foreskrevet i direktiverne/forordningerne.   
Som beskrevet i indledningen har vedtagelsen af Vandrammedirektivet betydet en ændring af paradigmet 
omkring akvatisk miljøbeskyttelse, idet orienteringen imod recipienten som udgangspunkt for reguleringen 
igen er blevet et centralt element (LOV; nr 1150/2003). Hvis kombinationseffekterne af både emissioner og 
immissioner skal implementeres i vurderingen af potentielle skadelige effekter, vil miljømålsloven derfor 
være det naturlige sted at fi nde hjemmel til at gøre dette. 
Spørgsmålet er om implementeringen af vandrammedirektivet vil kunne afstedkomme en sådan indarbej-
delse af hensynet til kombinationseffekter. Umiddelbart er der ikke noget det tyder på, at dette vil ske, idet 
de nationale myndigheder satser på mere eller mindre at videreføre vandmiljøreguleringen som den ser ud i 
dag. Peter Pagh er skeptisk i forhold til hvad vandrammedirektivet kommer til at betyde af ændringer af den 
nuværende praksis:
Problemet er, at man ved fastsættelsen af målsætningerne for de forskellige vandområder, tager udgangspunkt i hvad 
vi gør i øjeblikket, og så tilpasser målsætningerne efter det. Problemet er, at det er et pseudosystem, hvor man bare slår 
ud med armene. Så længe de kan komme ud og sige at de gør det godt, så er de ikke interesserede i at gøre noget reelt. 
(Pagh; 2004)
1. Miljømålsloven er ikke kun implementeringen af Vandrammedirektivet, men er ligeledes implementering af habitatdirektivet samt 
drikkevandsdirektivet.
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Henning Clausen fremlægger udsigterne lidt anderledes, men grundlæggende bekræfter han Peter Paghs 
udtalelser. På spørgsmålet om hvilke nye reguleringsværktøjer der skal udarbejdes før kravene i vandram-
medirektivet kan efterleves, siger han:
Vi har de reguleringsværktøjer vi har i dag og vi kan sagtens leve op til vandrammedirektivet. Det er nok en god ide at 
vandkvalitetskriterier fastsættes centralt på det nationale niveau. Vi er nødt til at lave en opdatering af bekendtgørelse 
921 inden 2013. (Clausen; 2004)
Det vil sige, at der formodentligt ikke bliver ændret synderligt på den nuværende praksis, men at der dog skal 
ændres på den helt centrale bekendtgørelse – ”Bekendtgørelse 921/1996 om kvalitetskrav for vandområder 
og krav til udledning af visse farlige stoffer til vandløb, søer og havet” der er den danske implementering af 
Direktiv 76/464/EØF om udledning af farlige stoffer til vandmiljøet (BEK; nr 921/1996). Det er derfor i denne 
revision at der potentielt kan indarbejdes et hensyn til kombinationseffekter.
5.2.3 Revision af Bekendtgørelse 921/1996
Spørgsmålet er derfor hvor sandsynligt det er, at hensynet til kombinationseffekter af miljøfremmede stoffer 
indarbejdes i denne revision, samt hvilke forudsætninger der i så fald skal være opfyldt før dette sker. Såfremt 
et helt nyt område skal indarbejdes vil det være en fordel hvis dette kan ske på et tidligt tidspunkt i revisions-
processen, idet helt nye tiltag kan påvirker hele revisionen og derfor betyde at allerede reviderede dele skal 
behandles på ny. I den henseende er det en fordel, at Miljøstyrelsen på nuværende tidspunkt ikke er nået 
særligt langt med revisionen. Omkring revisionen udtaler Henning Clausen at:
Revisionen af 921 er sådan set ikke startet. Der er kun krav om at den skal være revideret i henhold til vandram-
medirektivet og det er i 2013. Vi har, for at svare på spørgsmålet, ikke lavet overvejelserne endnu. Vi har søsat sådan 
noget som miljøprojektet her (miljøprojekt nr. 690, red), men det går forfærdelig langsomt i øjeblikket. Vi er jo skåret 
kraftigt ned og har svært ved bare at klare de opgaver vi er i gang med. Vi har ikke for alvor sat gang i revisionen af 
bekendtgørelse 921 (Clausen; 2004).
Således er det stadig åbent hvordan den nye bekendtgørelse kommer til at se ud, men det er muligt at vurdere 
hensigterne igennem de miljøprojekter som nævnes i citatet. Udover at lede opmærksomheden hen imod 
de nævnte miljøprojekter, er det ligeledes interessant at bemærke at Miljøstyrelsen anvender manglende res-
sourcer som argument for den langsommelige revision. Det er et element af den politiske virkelighed der er 
vigtigt at holde sig for øje, hvis man skal vurdere mulighederne for nye tiltag, idet man ikke kan forvente at 
ressourcekrævende nye tiltag i praksis bliver til noget.
Miljøprojekt 690/2002
Det miljøprojekt som Henning Clausen referer til i citatet hedder ”Udledning af miljøfarlige stoffer med 
spildevand” (Tørslev et al.; 2002) og er meget interessant i relation til dette speciales problemstilling. Projektet 
indeholder tekniske faglige diskussioner vedrørende vurderingen af miljømæssige effekter ved spildevands-
udledninger af miljøfarlige stoffer til vandmiljøet, herunder komplekse blandinger, samt konkrete forslag til 
bl.a. kravfastsættelse (Direktiv; 76/769/EEC). 
Miljøprojektet beskriver bl.a. en metode hvorved det vil være muligt at beregne immissioner i kystvandene, 
såfremt der ikke forefi ndes moniteringsdata. Ideen er, at en simpel dynamisk model, der baserer sig på 
Figur 5.3 Figuren illustrerer hvordan det anbefales at tilrettelægge reguleringen efter 
spildevandets samlede toksicitet, med udgangspunkt i akutte effekter af spildevandet. 
(Tørslev et al.; 2002)
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stofmængder og vandvolumen, kan anvendes (Tørslev et al.; 2002). Et interessant element i denne del af mil-
jøprojektet er en overvejelse om hvordan andre emissioner samt immissioner kan inddrages i reguleringen 
af den enkelte emission. Dette gøres ved at lave kontrolkravet til et stof i udledningen (K
stof
) ud fra følgende 
sammenhæng:
K
stof
  = F · (VKK – C
region
)
  
Hvor: K
stof
 = kravværdien til stoffet i µg/l 
F = fortyndingsfaktor (forholdet mellem koncentrationen af stoffet i udledningen og ved blandingszonens2 
grænse) 
VKK = vandkvalitetskravet
Cregion = den regionale koncentration ved fuldstændig opblanding efter stoftilførsel fra samtlige kilder                        
(Tørslev et al.; 2002)
Denne type beregninger er meget simple, og har karakter af hvad man indenfor biologien kalder ”back of the 
envelope3” beregninger. DMU4 har udviklet computerbaserede dynamiske modeller der er langt mere kom-
plekse og derfor giver mulighed for at lave meget komplekse og detaljerede beregninger af immissioner (Fau-
ser et al.; 2001). Fælles for disse dynamiske modeller er, at de alle giver mulighed for at estimere emissioner 
og immissioner i de tilfælde hvor der ikke foreligger data om disse.
De overvejelser som vi har gjort os omkring nødvendigheden af samtænkning af emissioner og immissioner 
er således allerede indlejret i det forberedende arbejde der er lavet med henblik på revisionen af bekendtgø-
relse 921/1996. Der kan argumenteres for, at der derved er muligheder for at hensynet til både emissioner 
og immissioner kan indarbejdes i revisionen af bekendtgørelse 921/1996. Da netop viden om emissioner og 
immissioner er den centrale forudsætning for at Concentration Addition (CA) kan implementeres, er det 
interessant at disse overvejelser er inddraget i miljøprojekt 690/2002.  
En anden interessant anbefaling i miljøprojekt 690/2002 omhandler vurdering af spildevandets samlede tok-
sicitet. Der er både en anbefaling om hvordan den samlede toksicitet vurderes ud fra målinger på spilde-
vandet, samt hvordan den samlede toksicitet kan beregnes ud fra viden om de enkelte stoffer i spildevandet 
(Tørslev et al.; 2002).
Regulering baseret på måling af spildevandets samlede toksicitet skal foretages i forhold til en bagatelgrænse 
(se fi gur 5.3) Bagatelgrænsen foreslås sat med udgangspunkt i akutte ECx/LCx værdier. Det vil sige, at spil-
devand der ikke har akut skadelige effekter, ikke skal underlægges regulering i følge denne tilgang, på trods 
af at denne bagatelgrænse skal være med til at sikre imod kroniske effekter i recipienten (Tørslev et al.; 2002). 
Det kan virke utilstrækkeligt at basere et sådant afskæringskriterium udelukkende på akutte effekter. På 
den anden side er det en pragmatisk og let håndterbar metode, der sikkert derfor i praksis kan efterleves på 
mange lokaliteter i forvaltninger der har knappe ressourcer. Ikke desto mindre mener vi det er problematisk 
at basere reguleringen på dette grundlag, da mange typer af de effekter vi er mest opmærksomme på, som 
f.eks. hormonforstyrrende effekter, ikke er af akut karakter.  
Derudover nævnes det at CA kan anvendes til at beregne det samlede toksicitetsbidrag (Tørslev et al.; 2002). 
Den version af CA der anbefales ser således ud:
Σ (i=l..n) (            )—CiPNECi
Hvor: 
Ci = koncentrationen af stoffet i =1..n
PNECi = Den beregnede nul effekt koncentration for stofferne i = 1..n
 (Tørslev et al.; 2002)
2. Blandingszonen foreslås i miljøprojektet som alternativ til den initialfortyndingszone der i dag anvendes i forbindelse med spildevands-
regulering. Der er en zone umiddelbart udenfor udløbsstedet hvor der accepteres en forhøjet koncentration. Faktoren (F) varierer efter 
recipienttype.
3. ”Back of the envelope” beregninger er et udtryk der refererer til hurtige beregninger man typisk laver for at få en ide om kvantiteten af en 
given problemstilling. 
4. Det skal nævnes, at DHI ligeledes har udviklet modeller der kan anvendes til at estimere emissionsspredninger samt immissioner.
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Denne anbefaling til hvordan man kan beregne effekterne af komplekse blandinger, er således funderet i de 
samme betragtninger som vi argumenterer for i kapitlerne 3 og 4. 
Proceduren med at måle på den samlede mængde spildevand har den fordel, at afvigelser fra addition kan 
observeres, hvilket ikke lader sig gøre med den prospektive beregningsmetode. Dette er en klar fordel ved den 
målebaserede metode. Den største mangel ved den målebaserede metode er, at den udelukkende tager højde 
for giftigheden ved den enkelte emission. Derved begrænser den sig i forhold til den prospektive beregnings-
metode, der giver mulighed for at inddrage samtlige emissioner og immissioner i vurderingen.
Miljøprojekt 690/2002 sammenstiller ikke de to anbefalinger der er præsenteret i dette afsnit, om henholdsvis at 
inddrage emissioner og immissioner og om at tage hensyn til den samlede toksicitet. Ikke desto mindre er det 
positivt for mulighederne for at implementere hensynet til kombinationseffekter i revisionen af bekendtgørelse 
921/1996, at disse tanker er behandlet i et af de miljøprojekter der er udarbejdet inden den egentlige revision. 
Luft
Miljøprojekt 690/2002 omhandler udelukkende krav til spildevand, men revisionen af bekendtgørelse 
921/1996 bør sigte bredere end dette. Således udtaler Henning Clausen om formålet med vandrammedirek-
tivet at: 
Den integrerede tankegang er tænkt ind  i vandrammedirektivet. Der skal man tage hensyn til alle emissioner. Der er 
også en domstolsafgørelse der siger at alle emissioner, inklusive via luft, skal inddrages (Clausen; 2004).
Revisionen af bekendtgørelse 921/1996 skal derfor ligeledes inddrage hensynet til de luftbårne emissioner. 
Det vil derfor være naturligt at inddrage eksisterende erfaringer og praksis fra luftregulering i denne del af 
revisionen.
Ifølge luftvejledningen skal der tages hensyn til omgivelsernes sårbarhed i regulering. 
Dette hensyn administreres ved at der for enkelte kemikalier er fastsat B-værdier5. Disse fastsættes af Mil-
jøstyrelsen og dette sker typisk ud fra data vedrørende stoffets nul-effekt-koncentration. Denne er fastsat på 
baggrund af data fra forsøgsdyr eller fra mennesker (VEJ; nr 2/2001).
Afsnit 3.1.7 i Luftvejledningen handler om samtidig emission af fl ere miljøfremmede stoffer og er centralt i 
forhold til den hidtidige regulering af kombinerede effekter på luftområdet. Det omtales i vejledningen, at når 
en virksomhed udsender fl ere miljøfremmede stoffer på en gang, hvilket må formodes at ske i hovedparten 
af tilfældene, så er det vanskeligt at vurdere den samlede sundhedsmæssige betydning i forbindelse med at 
blive udsat for kemikalierne. Der anlægges i Luftvejledningen tre grundlæggende betragtninger på hvorledes 
problemet kan anskues, der er identiske med de gængse måder at anskue problematikken på. Det vil sige, at 
de miljøfremmede stoffer inddeles i ensvirkende og forskelligt virkende stoffer, samt at der derudover kan 
forekommer interaktioner der kan give anledning til henholdsvis synergi eller antagoni .
Hvis de miljøfremmede stoffer har forskellig virkningsmekanisme, skal kemikaliernes B-værdier hver for sig 
være opfyldt (VEJ; nr 2/2001). 
Med hensyn til miljøfremmede stoffer hvis kombinerede effekter afviger fra additivitet, så argumenteres der 
i vejledningen for overholdelse af kemikaliernes individuelle B-værdier, på samme måde som for forskelligt 
virkende stoffer (VEJ; nr 2/2001).
For miljøfremmede stoffer der enten interagerer eller er forskelligt virkende, skal afkasthøjden6 baseres på 
det stof der giver den største spredningsfaktor (VEJ; nr 2/2001). 
Hvis en virksomhed udsender miljøfremmede stoffer fra en stofgruppe der har samme effekter og virkemå-
de, er der ifølge Luftvejledningen grundlag for at summere eksponeringsbidraget for de enkelte kemikalier 
(VEJ; nr 2/2001).  
Således er anbefalingerne omkring, hvordan man kan håndtere problemet med kombinerede effekter i luft-
emissioner sammenfaldende med de grundlæggende teorier omkring miljøfremmede stoffers kombinati-
onseffekter (Bliss; 1939). 
Der er i luftvejledningen ikke den samtænkning med øvrige kilder og den i forvejen værende belastning i kyst-
vanderne som er omtalt i miljøprojekt 690/2002, og som er en integreret del af spildevandsreguleringen. 
5. B-værdier er luftgrænseværdier, som benyttes ved vurdering af virksomheders udledning af kemiske stoffer til omgivelserne.
6.  Den højde, hvor luften forlader en skorsten eller andet luftafkast
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Således adskiller paradigmet for regulering af luftemissioner sig ikke afgørende fra det paradigme der anbe-
fales i miljøprojekt 690/2002 inden for spildevandsregulering. Det ligger dog uden for rammerne af dette spe-
ciale, at komme med et forslag til hvordan de to tilgange kan sammentænkes. Det bør være en overkommelig 
opgave at sammenstille de to reguleringsmæssige tilgange, således at alle typer af emissioner kan inddrages 
ved vurderingen af enkelte emissioners potentielle effekter i recipienten. 
Fokus på prioriterede stoffer
Et af de største problemer ved at vurdere kombinationseffekter er, at det er vanskeligt at bestemme hvilke stof-
fer der skal inddrages i den samlede vurdering. Det er klart, at denne udvælgelse har stor betydning, specielt 
hvis man beregner den samlede toksicitet med udgangspunkt i de enkelte stoffers egenskaber. Det er således 
af stor betydning hvordan udvælgelsen af stofferne til beregningen fortages.
Et helt centralt element i miljømålsloven, er fokusen på en række prioriterede stoffer. Et af formålene med 
vandrammedirektivet er, at emissioner fra disse stoffer skal udfases (LOV; nr 1150/2003). Det vil sige, at 
udvælgelsen af stoffer til denne liste har stor betydning for fremtidens vandmiljøregulering, og en eventuel 
inddragelse af hensynet til kombinationseffekter i udvælgelseskriterierne vil derfor være central.
På nuværende tidspunkt udvælges stofferne på baggrund af iboende egenskaber, såsom persistens, bioak-
kumulerbarhed og toksicitet, de såkaldte PBT egenskaber (Direktiv; 2000/60/EC). Sådanne egenskaber er 
knyttet til det enkelte stof, og har derfor ikke kombinerede effekter som betydende parameter. 
Udvælgelse til listen sker på EU niveau (Beslutning; 2455/2001/EF), så muligheden for at implementere 
hensynet til kombinationseffekter skal søges på det internationalt niveau. Hvis hensynet kan implementeres 
i udvælgelseskriterierne, vil det få betydning for såvel national som regional regulering, hvorfor det er interes-
sant at undersøge hvilke muligheder der er.
5.2.4 Delkonklusion
Regulering af kombinerede effekter kræver en ny form for samtænkning af emissions- og immissions data og 
der ligger potentiale herfor i NOVANA programmet. Hvis data indhentet under dette nationale moniterings-
program gøres tilgængelige for amterne, kan disse anvendes i deres regionale reguleringsarbejde.
Miljøprojekt 690/2002 indeholder anbefalinger om, at der inddrages hensyn til alle emissioner og immis-
sioner i vurderingen af en udlednings effekter i den modtagende recipient. Derudover indeholder det anbe-
falinger om, at den samlede toksicitet fra udledningen skal vurderes. Det vil være hensigtsmæssigt, hvis de 
to anbefalinger bliver sammenstillet, således at vurdering af en udlednings potentielle effekter baseres på en 
helhedsbetragtning hvor den samlede toksicitet fra emissioner og immissioner inddrages i betragtningen.
Det er hensigtsmæssigt både at vurdere udledningers samlede toksicitet ved at måle direkte på udledningen 
samt ved at beregne den kombinerede effekt med Concentration Addition. De to metoder kompletterer hin-
anden, idet den førstnævnte kan indikere om blandingen indeholder kombinationer der giver anledning til 
afvigelser fra additivitet, hvorimod den sidstnævnte kan anvendes i den prospektiv beregning der inddrager 
hensyn til andre emissioner samt immissioner. 
Et af formålene med reguleringen er ifølge miljøprojektet 690/2002, at Danmark skal reducere emissionerne af 
de stoffer som de internationale forpligtigelser foreskriver en reduktion af. Da dette er en central del af formålet 
med den nationale regulering, bliver valget af de prioriterede stoffer centralt. Derfor er udvælgelsen af disse stof-
fer et element i den internationale regulering, der har stor betydning for den nationale vandmiljøregulering.
 
5.3 International implementering af Concentration Addition (CA)
Den sidste delanalyse omhandler de muligheder og barrierer der eksisterer på internationalt niveau. Da EU 
i praksis fastsætter de internationale rammer som dansk vandmiljøregulering er underlagt, vil fokus være på 
denne organisation. I følge Vandrammedirektivets indledende bemærkning 21 inddrager direktivet forpligti-
gelser fra HELCOM og OSPAR konventionerne i udvælgelsen af prioriterede stoffer (Direktiv; 2000/60/EC). 
Direktivet inkluderer således de andre overnationale forpligtigelser som Danmark har tilsluttet sig. Derfor 
fokuserer denne delanalyse på kriterierne i Vandrammedirektivet. 
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Derudover har vi valgt at redegøre for hvilket stadie forskningen og reguleringen omkring kombinerede 
effekter befi nder sig på. Dette har vi valgt at gøre, fordi EU sætter de overordnede rammer for vandmiljøre-
guleringen i Danmark, hvilket bevirker at nye tiltag på dette niveau vil infl uerer på national og regional regu-
lering. Såfremt hensynet til kombinationseffekter allerede er implementeret i andre dele af EUs lovgivning, 
vil det kunne styrke chancerne for at hensynet kan implementeres i vandmiljøreguleringen. Dette skyldes, at 
elementer der allerede er indarbejdet i paradigmet har lettere ved at vinde udbredelse på andre områder, idet 
ideerne allerede er accepteret inden for paradigmets rammer. Derudover er der praktiske erfaringer med den 
konkrete anvendelse, hvilket også må anses for at være en fordel. En sådan redegørelse kan derfor anvendes 
i bedømmelsen af hvor sandsynligt det er, at kombinationseffekter bliver en del af fremtidens vandmiljøre-
gulering.   
5.3.1 ”Site specifi c” risikovurdering
På nuværende tidspunkt sigter risikovurderinger imod at vurdere kemikaliers potentielle skadelige effekter, 
hvilket bevirker at der ikke er nogen geografi sk kobling mellem det enkelte miljøfremmede stof og andre stof-
fer. Derfor er der ikke umiddelbart mulighed for at vurdere kombinationseffekter i disse risikovurderinger. 
Michael Faust beskriver dette forhold således: 
“The TGD apply to generic RVs of chemicals... ...Therefore they are a priori focussed on single substances... ...In 
contrast, the most prominent among the few approaches for regulatory mixture risk assessment that exist worldwide, 
the US EPA’s Framework for Cumulative Risk Assessment, is designed for site-/population-specifi c assessment, not 
for generic RAs of chemicals. Thus, the TGDs provide no good opportunity for an implementation of mixture toxicity 
models” (Faust; 2005).  
Således anser han ikke det generelle risikovurderingsparadigme for det rette sted at implementere hensynet 
til kombinationseffekter. Derimod nævner han de såkaldte ”site-specifi c” risikovurderinger, altså de risikovur-
deringer der er knyttet til et geografi sk område, som et egnet sted. 
I relation til sådanne risikovurderinger, kan man f.eks. forestille sig, at der etableres baggrundskoncentra-
tioner for de geografi ske områder som de europæiske farvande er inddelt i, i forbindelse med vandramme-
direktivet (se fi gur 5.4). Hvis dette gøres, vil man kunne implementere hensynet til kombinationseffekter 
efter samme princip som tidligere er foreslået i dette speciale, idet disse immissioner kan inddrages som en 
”baggrundstoksicitet”. Ideen med at anvende vandrammedirektivets geografi ske opdeling støttes af Michael 
Faust, idet han udtaler: 
Figur 5.4 Kort over de zoner som vandrammedi-
rektivet deler de europæiske farvande i. En måde 
hvorpå hensynet til kombinationseffekter kunne 
implementeres i vurderingen af stoffers PBT-egen-
skaber er, at der etableres baggrundskoncentratio-
ner for de mest forekommende miljøfremmede stof-
fer, for hvert af de seks områder på fi guren, som 
anvendes i forbindelse med bedømmelse af et stofs 
toksiske potentiale.  
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“...(as) an example of a European regulation where there may be room for inclusion of some kind of mixture risk as-
sessment in the future, I would refer to the Water Framework Directive as it contains the element of site-specifi c water 
quality assessment”. (Faust; 2005)
Modellen, hvor en baggrundskoncentration inddrages i bedømmelsen af et miljøfremmed stofs potentielle 
skadelige effekt, kan derfor vise sig at være den mest hensigtsmæssige, både på regionalt, nationalt og inter-
nationalt plan. Implementeringen i den danske vandmiljøregulering vil i den sammenhæng kunne virke an-
sporende for en implementering i EU regi, hvilket understreger de muligheder de danske myndigheder har 
for at præge den europæiske vandmiljøregulering på dette område. Omvendt kan en europæisk implemente-
ring samtidig bevirke, at de danske myndigheder ikke får muligheden for at vælge om kombinationseffekter 
skal inddrages, idet en sådan implementering vil virke tilbage på de nationale reguleringer. Dog vil det ikke 
være hensigtsmæssigt, hvis metoden blev implementeret samtidig på alle niveauer, da man så kunne komme 
til at addere stofferne mere end en gang. 
5.3.2 Farlige stoffer i Vandrammedirektivet
Udover denne sted specifi kke implementering af hensynet til kombinationseffekter, er der ligeledes interes-
sant at undersøge, om der er mulighed for at implementere hensynet mere overordnet. Den nationale del-
analyse viste, at udvælgelsen af prioriterede stoffer i forbindelse med Vandrammedirektivet, er helt central i 
forhold til hvilke stoffer der fokuseres på fra nationalt hold. Derfor vil det have stor betydning for regulerin-
gen på alle tre myndighedsniveauer, såfremt hensynet til kombinationseffekter blev inddraget i vurderingen 
af hvornår et stof skal udvælges til listen over prioriterede stoffer under vandrammedirektivet.
Kommissionen har med sin beslutning 2455/2001/EC vedtaget den første liste over de stoffer der betragtes 
som de mest farlige for vandmiljøet. Denne liste anses for fællesskabets centrale redskab, udvalgt af eksperter 
efter COMMPS7 proceduren der omfatter alle interesserede parter, herunder medlemslandene (Beslutning; 
2455/2001/EF). I følge artikel 2 stk. 29 i direktivet dækker betegnelsen ”farlige stoffer” stoffer eller grupper 
af stoffer, som er toksiske, persistente og bioakkumulerbare, og andre stoffer eller grupper af stoffer, som 
giver anledning til tilsvarende bekymring (Direktiv; 2000/60/EC). Stoffer med PBT egenskaber er således 
i fokus, og derfor har defi nitionen af denne type egenskaber stor betydning for hvilke stoffer der anses for 
problematiske. 
I følge artikel 16 stk. 2 litra a) og b) udvælges de prioriterede stoffer ud fra de farlige stoffer, bl.a. med ud-
gangspunkt i de procedurer for risikovurderinger og risikobaserede vurderinger der er beskrevet i forord-
ning 793/93 (Forordning; 793/93 EEC) Proceduren tager udgangspunkt i det tekniske vejlednings dokument 
(TGDen) (ECB; 2003), som således er centralt for udvælgelsen af prioriterede stoffer. Henning Clausen om-
taler udvælgelsesproceduren således:
”Man ser overordnet på farligheden af de enkelte stoffer. Derudover inddrages eksponeringen og, som et af de vigtigste 
mål, den mængden der anvendes. Endelig ser man så på målte koncentrationer. Det er ikke en rigtig risikovurdering.” 
(Clausen; 2004)
   
Der er altså ikke tale om en egentlig risikovurdering, men om en vurdering der grundlæggende bygger på de 
samme kriterier.
5.3.3 Persistente, bioakkumulerende og toksiske stoffer i TGDen
Technical Guidance Document (TGD) er et ikke-juridisk bindende løsbladssystem. Det er udfærdiget af med-
lemsstaterne på vegne af EU-Kommissionen (DG XI) og er et udtryk for den nuværende videnskabelige 
viden og medlemsstaternes erfaring. TGDen understøtter både reguleringen af eksisterende og nye stoffer 
i EU, herunder forordning 793/93/EEC, forordning 1488/94/EEC og direktiv 93/67/EEC (ECB; 2003). Da 
dokumentet ikke er juridisk bindende kan de kompetente myndigheder benytte andre metoder og tilgange 
hvis dette skønnes passende. Det er værd at bemærke, at TGDen er udfærdiget for at vurdere risikoen ved 
enkeltstoffer for miljø og mennesker. Derfor er hensynet til de effekter der måtte opstå ved en kombineret 
eksponering af fl ere kemikalier ikke direkte implementeret (ECB; 2003).
7. COMMPS er en forkortelse for Combined Monitoring-Based and Modelling-Based Priority Setting.
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Tabel 5.2 Oversigt over kriterierne for henholdsvis PBT og vPvB egenskaber for miljøfremmede stoffer, som de er angivet i Technical 
Guidance Document (TGD). Som det ses kan miljøfremmede stoffer med en kronisk NOEC højere end 0,01 mg/l ikke opnå betegnelsen 
PBT stof, uanset hvor lang opholdstid og opkoncentreringsevne de end måtte have. Af den grund er vPvB kriterierne udarbejdet, som er en 
betegnelse de mest persistente og bioakummulerende stoffer kan få. (ECB; 2003)
Kriterium PBT vPvB 
P Halveringtids>60 d. i saltvand el-
ler >40 d. i ferskvand eller >180 d. 
i marint sediment eller >120 d. i 
ferskvandssediment
Halveringstid>60 d. i salt-eller 
ferskvand eller 180 d. i marint el-
ler ferskvandssediment
B BCF*>2000 BCF>5000
T Kronisk NOEC**<0,01 mg/l eller 
CMR*** eller hormonforstyrren-
de effekter
–
* BCF er en forkortelse for bioconcentration factor som beskriver hvor meget et stof opkoncentreres i organismen i
forhold til koncentrationen i det omgivne miljø.
** NOEC er en forkortelse for No Observed Effect Concentration, som er den koncentration hvorved der ikke er
observeret effekter der afviger statistisk signifi kant fra kontrolgruppen.
*** CMR er en forkortelse for Karcinogene, Mutagene og Reproduktionshæmmende stoffer.
For at stoffer kan betegnes som PBT-stoffer, skal de leve op til tre kriterier der er beskrevet i TGDen (se tabel 
5.2). Som det ses i tabellen kan et stof f.eks. have en persistens der bevirker at det bliver i marint sedimentet i 
op til et halvt år uden at blive betegnet som et PBT stof. Samtidig er der krav om at et stof skal have en toksisk 
potens der bevirker at dets kroniske NOEC<0,01mg/l. Konsekvensen af, at der er indbygget dette krav om 
toksisk potens i PBT-kriteriet er, at der er udarbjedet et vPvB-kriterie (very Persistance very Bioaccumulative). 
Dette kriterium anvendes på stoffer der har høj persistens og bioakkumuleringsevne, men ikke udviser ligeså 
stor toksisk potens (se tabel 5.2).
PBT og kombinerede effekter
I følge TGDen bør man inddrage hensynet til de ovennævnte iboende egenskaber, i overvejelsen omkring 
hvor omfangsrig risikovurderingen bør være. I forhold til at vurdere hvor vidt en lokal risikovurdering er 
tilstrækkelig når kemikaliet anvendes i mindre mængder, eller om en regional vurdering er nødvendig står 
der:
 
“In the case of persistent and/or highly toxic chemicals, however, a regional assessment may still be relevant at low 
tonnage” (afsnit 2.1.2) (ECB; 2003)
Således argumenteres der for, at de stoffer der har lang opholdstid i miljøet kan spredes over større afstande 
end hurtigt nedbrydelige stoffer, og derfor kræver en mere omfattende vurdering. 
Logikken bag PBT-kriteriet er, at de miljøfremmede stoffer der bliver lang tid i miljøet er de potentielt værste. 
I og med, at de har en lang opholdstid i miljøet, vil de også komme i kontakt med andre miljøfremmede stof-
fer der opholder sig i miljøet, og derfor kan man stille spørgsmålstegn ved, om bedømmelsen af deres toksi-
ske potens ikke bør inddrage den kendsgerning, at de bliver blandet med andre persistente stoffer. I forhold 
til udvælgelsen af prioriterede stoffer under Vandrammedirektivet, kunne dette f.eks. gøres ved, at inddrage 
kombinerede effekter med en række af de miljøfremmede stoffer vi ved der fi ndes i de akvatiske recipienter, i 
bestemmelsen af den toksiske potens. Hvis hensynet til kombinerede effekter bliver implementeret på denne 
måde, vil det påvirke karakteriseringen af hvad PBT egenskaber er, og derved hvilke stoffer der skal udvælges 
til listen over prioriterede stoffer. 
Således kan man forestille sig at overvejelser omkring et stofs kombinerede effekter med eksisterende im-
missioner, blev indført under T-kriteriet på samme måde som CMR og hormonforstyrrende stoffer, og derved 
ikke afl øste en del af den nuværende formulering. Peter Pagh omtaler mulighed for at indarbejde nye kriterier 
i EU regulering på følgende måde: 
”...kriterierne har jo gradvist ændret sig igennem årene. Først var det brandfarlige stoffer, senere kom kræftfremkal-
dende og mutagene, så derfor vil der ikke være noget i vejen for at man fi k kombinationseffekter ind på samme måde.” 
(Pagh; 2004)
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Han argumentere således for, at kriterierne for hvad der er farligt ikke er endegyldige, men at de udvikles 
igennem en dynamisk proces, hvor ny viden bliver lagt til grund for ændringer. Hvis denne beskrivelse er 
gældende for udvælgelseskriterierne for de prioriterede stoffer kan man således argumentere for at hensynet 
til kombinationseffekter burde inddrages.
En måde hvorpå dette konkret kunne udføres, var ved at kræve at vurderingen af stoffets T-egenskaber skulle inklu-
dere en vurdering af om det kunne virke synergistisk i blanding med en række stoffer der fi ndes overalt i det akva-
tiske miljø. Tilgangen med at vurdere om der var synergistiske effekter, er i overensstemmelse med anbefalingerne 
i OSPAR og HELCOM konventionerne, hvor der i defi nitionen af farlige stoffer står, at det bl.a. indbefatter:
”...substances which work synergistically with other substances”... (HELCOM; 1998; OSPAR; 2003)
Da vandrammedirektivet som nævnt tidligere bl.a. sigter mod at inkludere HELCOM og OSPAR forpligtigel-
serne, vil det være relevant at indarbejde et hensyn til synergistiske kombinationer. 
Det største problem i forhold til at inddrage et hensyn til synergistisk effekter, består i, at det ikke er ligetil at 
bestemme hvornår stoffer har en synergistisk kombinationseffekt. Som vi viste i kapitel 3 afhænger konklu-
sioner, omkring hvorvidt kombinationer virker synergistiske, i høj grad af hvilken reference de bedømmes ud 
fra. Derfor bør første skridt mod at implementere hensynet til synergistiske effekter være at fastlægge denne 
reference. I et regulatorisk perspektiv er det den egentlige afvigelse fra hvad man ellers ville forvente der har 
betydning, og derfor mindre interessant om man kan betegne en kombination som synergistisk ud fra et 
videnskabeligt synspunkt8. Da Concentration Addition er den referencemodel der har vist sig at være bedst 
egnet både teoretisk og empirisk, vil det måske være mest hensigtsmæssigt at defi nere synergi i forhold til 
Loewe additivity (se kapitel 3 for nærmere beskrivelse og diskussion).  
Hvis man vil anvende ovenstående tilgang er det en forudsætning, at der udvælges en række stoffer som po-
tentielle kandidater til den prioriterede liste skal testes i forhold til. Her vil det måske være en ide, at udvælge 
de stoffer som er så persistente at de fi ndes overalt i miljøet i Europa. Udgangspunktet for udvælgelsen af 
disse stoffer kunne f.eks. være POP-konventionen, da stoffer udvalgt i henhold til denne konvention netop 
udpeges med udgangspunkt i deres persistens. 
Hvis man implementerede hensynet til synergistiske effekter på denne måde, kunne det supplere regule-
ringen på nationalt plan, idet hensynet til synergi blev implementeret på internationalt plan, og de nationale 
myndigheder efterfølgende anvendte princippet om addition.
5.3.4 Kombinationseffekter i EU-regi
Et interessant spørgsmål er derfor hvor sandsynligt det er, at hensynet til kombinationseffekter bliver imple-
menteret i den EU lovgivning der er betydende for vandmiljøreguleringen. Dette er selvsagt meget svært at 
komme med et bud på, men en måde til at belyse det på er ved at undersøge i hvilket omfang kombinerede 
effekter bliver behandlet regulatorisk og videnskabeligt i EU regi. 
Peter Pagh argumenterer for, at det er væsentligt at tage udgangspunkt i et paradigme der er kendt og gen-
nemprøvet, såfremt man ønsker at implementere et nyt hensyn. Han argumentere således:
”...jeg vil mene, at hvis man kommer med et gennemarbejdet forslag, der bygger på dette paradigme (paradigmet for re-
gulering af plantebeskyttelsesmidler) de kender, som er et gennemtænkt paradigme, har man en god sag.” (Pagh; 2004)
Dette illustrerer hvilken betydning eksisterende erfaring fra andre områder kan have, for udbygning af re-
guleringsgrundlaget på vandmiljøområdet. Udover direktivet der omhandler plantebeskyttelsesmidler, som 
Peter Pagh omtaler ovenfor, nævner han præparatdirektivet som et af de områder hvor hensynet til kombina-
tionseffekter er tænkt ind: 
”Præparatdirektivet fra 88, senest modifi ceret i 99, har indarbejdet kombinationseffekter. Det indeholder et bud på 
hvad man skal gøre, når man har fl ere forskellige farlige stoffer i et bestemt produkt.” (Pagh; 2004)
8. Betegnelsen synergi kan dog have politisk interesse, idet den kan have en stærk signalværdi i denne kontekst. 
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Derfor har vi valgt at redegøre for hvordan hensynet til kombinationseffekter er tænkt ind i disse to direktiver, 
for derved at vurdere om de udgør en ramme som kan anvendes i vandmiljøreguleringen.
Præparatdirektivet og plantebeskyttelsesdirektivet
Direktiv 1999/45/EF af 31. maj 1999 om indbyrdes tilnærmelse af medlemsstaternes love og administrative 
bestemmelser om klassifi cering, emballering og etikettering af farlige præparater – også kaldet præparatdi-
rektivet (Direktiv; 1999/45/EF) omhandler bl.a. mærkning og klassifi cering af præparater i forhold til indhold 
af miljøfremmede stoffer. Et af principperne der anvendes til dette formål består i, at præparatets samlede 
toksiske effekter skal vurderes, hvilket gøres med udgangspunkt i videnskabelige betragtninger der til for-
veksling ligner Princippet for CA. I beskrivelsen af proceduren for evaluering af miljøskadelige effekter punkt 
1.2 står der, at præparater skal mærkes som miljøskadelige i de tilfælde hvor: 
preparations containing more than one substance classifi ed as dangerous for the environment and to which is assigned 
phrases R50-53 in lower individual concentrations than the limits specifi ed under 1.1.1(a) or (b) if: 
Σ (                            )—PN, R50 – R53  LN, R50 – R53 ≥ 1
P
N
 referer til den procentvise vægt af de enkelte stoffer i præparatet og LN refererer til stoffets grænseværdi 
bestemt som procent af præparatet. R50-R53 referer til de faresætninger som miljøskadelige stoffer klassifi -
ceres efter, og punkt 1.1.1 specifi cere grænseværdierne for de enkelte stoffer. Således er tankegangen, at de 
stoffer der er klassifi ceret som miljøskadelige, men forefi ndes i mængder der ikke i sig selv giver anledning 
til skadelige effekter, skal adderes for at vurdere præparatets samlede toksiske effekt. En tilgang der er baseret 
på de samme overvejelser som anbefalingerne i dette speciale.  
Direktiv 97/57/EF af 22. september 1997 om affattelsen af bilag VI til direktiv 91/414/EØF om markedsfø-
ring af plantebeskyttelser (Direktiv; 97/57/EF), indeholder en vejledning der er interessant i forhold til oven-
nævnte forslag om at inddrage hensynet til kombinationseffekter i vurderingen af et stofs PBT egenskaber. 
Under punkt 2.5.2, der omhandler retningslinjer i forhold til stoffets påvirkning af ikke-målarter, står der, at 
virkninger på fugle og andre hvirveldyr skal inddrages i vurderingen. Herunder:
”Det aktive stofs skæbne og spredning, herunder persistens og biokoncentration af det aktive stof og af metabolitter, 
nedbrydnings- og reaktionsprodukter i de relevante dele af miljøet...” (Direktiv; 97/57/EF)
Det vil sige, at der i dette direktiv ligger retningslinjer for hvordan stoffernes persistens, biokoncentration og 
reaktionsprodukter skal indgår i vurderingen af deres miljøeffekter. Kriterier der i høj grad minder om dette 
speciales forslag om, at inddrage kombinationseffekter i vurderingen af PBT egenskaber. 
Således kan der drages paralleller, fra dette speciales anbefalinger til gældende EU lovgivning, hvilket må 
anses for at styrke mulighederne for at forslagene kan implementeres. Hvor vidt en egentlig implemente-
ring kan komme på tale, er dog ikke kun afhængig af sådanne paradigmatiske paralleller, men er ligeledes 
afhængig af den ontologiske forståelse af problemets karakter. Derfor bør den eksisterende viden på området 
drages ind i vurderingen. 
PREDICT, BEAM og ACE projekterne
Der har i EU regi været udført tre store videnskabelige projekter omhandlende kombinerede effekter. Disse 
tre projekter er i kronologisk rækkefølge PREDICT, BEAM og ACE. 
Disse to førstnævnte EU projekter har bragt forskning om kombinerede effekter fra undersøgelser omkring 
kombinationseffekter på samfundsniveau (Altenburger et al.; 1996) til forsøg med miljørealistisk koncentra-
tioner (Backhaus et al.; 2003). Ydermere har de omhandlet mulighederne for at udvikle kemometiske, ekspe-
rimentelle og matematiske modeller med henblik på regulatorisk brug (Grimme et al.; 2003). Den endelige 
konklusion på disse projekter er, at CA er en pragmatisk og videnskabelig forsvarlig måde at beregne et ”rea-
sonable worst case senario”. Michael Faust beskriver konklusionerne således:
“On the basis of available empirical and theoretical considerations, we come to conclude that the use of CA as a de-
fault assumption in mixture hazard assessment would usually not overestimate the actual mixture toxicity by more 
than a factor 10, at the maximum... ...we are convinced that no stakeholder that may be negatively impaired by the 
results of a hazard assessment will seriously raise the reproach of “over-protectionism” if the potential difference bet-
ween the actual but unknown mixture toxicity and a more precautious hazard estimate can be demonstrated to be 
within a factor of 10”  (Faust; 2005)
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Således argumenterer Faust for, at anvendelse af CA er en fremgangsmåde der har vist sig at være så præcis 
at usikkerhederne kan accepteres inden for rammerne af det regulatoriske paradigme der opereres med. Han 
argumenterer yderligere med, at ingen at de interessenter der har været involveret i tilblivelsen af BEAM-pro-
jektet har ytret modvilje mod konklusionerne (Faust; 2005). Da en bred vifte af interessenter fra bl.a. industri-
en og offentlige myndigheder har været involveret, kan man argumentere for at de generelle videnskabelige 
konklusioner vinder bred anerkendelse. Faust slutter af med at kommentere på den politiske bevågenhed 
omkring kombinationseffekter på følgende måde:
”...the general theme of mixture toxicology is now embedded in various FP69 projects, but with a strong shift in 
focus: the major interest is in gathering more knowledge on human mixture toxicology – no more on aquatic mix-
ture toxicology.”
Således forekommer det ikke umiddelbart sandsynligt, at der inden for de kommende år bliver udviklet et 
egentligt reguleringsværktøj i EU regi, der kan anvendes til at implementere hensynet til kombinationsef-
fekter i vandmiljøreguleringen.
5.3.5 Delkonklusion
Anbefalingerne til hvordan risikovurderinger bør udformes giver umiddelbart ikke særlig gode muligheder 
for at implementere hensynet til kombinationseffekter, idet de tager udgangspunkt i det enkelte kemikalie 
set isoleret. Til gengæld vil hensynet til kombinationseffekter kunne implementeres i sted specifi kke risiko-
vurderinger, hvor immissioner af de hyppigst forekommende og mest persistente miljøfremmede stoffer 
kunne inddrages. Den geografi ske inddeling af vandområder som vandrammedirektivet foreskriver kunne 
anvendes som geografi sk reference i udvælgelsen af disse immissioner.
Det vil være i tråd med aftalerne i OSPAR og HELCOM konventionerne såfremt hensynet til synergistiske 
effekter blev implementeret i vandmiljøreguleringen i EU. Dette kan gøres ved, at test for synergi inkluderes 
i vurdering af stoffers toksiske egenskaber, og derved bliver en parameter der tages i betragtning i forhold 
til udpegning af farlige og prioriterede stoffer under vandrammedirektivet. Hvis CA anvendes som generel 
reference model, bør synergi defi neres i forhold til Loewe additivity.
Erfaringer fra præparat- og plantebeskyttelsesdirektivet viser, at de grundlæggende ideer for dette speciales 
anbefalinger er implementeret i anden EU-lovgivning. Med udgangspunkt i betragtningen om, at ændringer 
der er afprøvet andre steder har større mulighed for at blive accepteret, må dette anses for at styrke mulighe-
derne for at initiativerne kan implementeres. 
Til gengæld viser udsagnene fra de forskere der arbejder med kombinationseffekter i EU, at den videnska-
belige fokus bevæger sig væk fra miljøeffekter. Hvis denne drejning afspejler en politisk prioritering, er en 
implementering af hensynet til kombinationseffekter i vandmiljøreguleringen måske ikke lige for. 
9. FP6 er en forkortelse for det 6. miljøhandlingsprogram. 
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Følgende diskussion er struktureret i forhold til de problemstillinger der berøres i specialets analyser. Første 
del af diskussionen omhandler de mere naturvidenskabelige og tekniske aspekter vedrørende kombinati-
onseffekter. Anden del omhandler de reguleringsmæssige muligheder og barrierer der er identifi ceret for 
implementering af CA som reguleringsværktøj. 
 
6.1 Udsagnskraften af økotoksikologiske resultater
Som beskrevet i metoden udgør økotoksikologien det videnskabelige fundament for reguleringen af miljø-
fremmede stoffer. Der kan i praksis ikke gennemføres nogen form for regulering medmindre der er viden-
skabelig evidens der retfærdiggør det. Derfor er det helt central hvilken grad af videnskabelig evidens man 
kan forlange at økotoksikologien skal frembringe, før den kan bruges som grundlag for reguleringen. 
I forhold til dette speciales problemstilling er det derfor afgørende at diskutere, hvilke krav man bør stille til 
videnskabelige vurderinger af kombinationseffekter, før disse kan anvendes i en regulatorisk kontekst. Den 
helt centrale barriere for at hensynet til kombinationseffekter kan implementeres i reguleringen, er i følge 
vores analyse problemets kompleksitet. John Chr. Larsen kommentere denne barriere således:
”Man har jo snakket om det i mange år (implementering af hensynet til kombinationseffekter; red). Allerede da vi 
lavede positivlisten var der snak om hvorvidt man skulle blande de kemikalier der var på listen sammen. Problemet er 
at det er så komplekse problemstillinger, at der er meget svært at designe ordentlige forsøg.” (Larsen; 2004)
Derfor er den eneste realistiske måde at håndtere problemstillingen på, at anvende modellering i et eller 
andet omfang. Spørgsmålet er derfor hvilken grad af videnskabelig evidens man bør forlange som grundlag 
for anvendelsen af sådanne modeller. Michael Faust kommer med en generel betragtning, som har været 
udgangspunktet for de overvejelser hans gruppe har haft i forbindelse med udarbejdelsen af BEAM projektet. 
Han udtaler:
 
“In the context of regulatory risk assessment of chemicals, extrapolations such as from endpoint to endpoint or from 
species to species are explicit or implicit part of the usual business and typically handled by conventions and pragmatic 
extrapolation factors. Resulting uncertainties are inherent to single substance assessments. Predictive mixture toxicity 
assessment can neither be expected nor required to be more accurate or less uncertain than the single substance as-
sessments they are based on.” (Faust; 2005)
Denne holdning mener vi er et godt udgangspunkt for at vurdere hvilken udsagnskraft man bør kræve af et 
regulatorisk værktøj, der sigter mod at estimere kombinationseffekter af miljøfremmede stoffer i vandmil-
jøet. Det er en pragmatisk tilgang der tager udgangspunkt i det regulatoriske paradigme der anvendes i dag. 
6.1.1 Generelle usikkerheder
For at kunne sammenligne forskellige økotoksikologiske data, og derved bl.a. anvende dem til  regulering, 
arbejdes der ofte ud fra standardiserede testprotokoller. I vores eksperimentelle arbejde har vi taget udgangs-
punkt i to sådanne standard testprotokoller, for henholdsvis immobilitetstesten (OECD; 2000) og reproduk-
tionstesten (OECD; 1998). Selv når man tager udgangspunkt i sådanne standard testprotokoller, oven i købet 
for en af de mest anvendte testorganismer (Hanazato; 2001), er der en række usikkerheder der vanskeliggør 
sammenligningen af forskellige resultater.
Vi har i vores eksperimentelle arbejde eksemplifi ceret nogle af de usikkerheder. De to fødeforsøg (fi gur 3.27) 
viser hvor stor varians der kan være på reproduktionen i en dafniekultur, både i forhold til akklimatiserings-
periode og i forhold til tilgængelig føde. Testprotokollen foreskriver, at kontrolgruppen mindst skal producere 
60 unger i løbet af de 21 dage som forsøget løber over. Vores forsøg viser, at der er mulighed for stor varians 
6 Diskussionen
 88
inden for de rammer, hvilket igen kan have stor betydning for dyrenes følsomhed over for det testede miljø-
fremmede stof (Hanazato; 2001). På den anden viser vores populationsforsøg, at betydningen af de forskellige 
populations karakteristika (Life history traits) er uafhængig af fødetilgængelighed og toksisk eksponering 
(fi gur 3.24 og 3.26). Dette illustrere hvor vigtigt valg af endpoint er, idet fortolkningen af ens resultater kan 
variere meget alt efter hvad man fokusere på (Cedergreen; 2005a). Som omtalt senere i denne diskussion er 
dette overordentligt vigtigt i relation til at undersøge kombinationseffekter.  
Et andet vigtigt aspekt i forhold til at anvende økotoksikologiske resultater er, at de primært er produceret i et 
laboratorium, og derfor skal ekstrapoleres til miljørealistiske scenarier. Nina Cedergreen omtaler de generelle 
usikkerheder der er forbundet med ekstrapolering fra laboratorieforsøg til effekter i miljøet således:
”Laboratorieforsøg er gode til at beskrive fysiologiske mekanismer og til at få en forståelse på organisme niveau. I den 
virkelige verden er der derimod så mange parametre der variere, som der ikke bliver taget højde for i laboratoriet. Det 
er nok det største problem. Så problemerne med at ekstrapolere fra laboratorieforsøg til populationsniveau og videre til 
økosystemniveau, der er meget svært.” (Cedergreen; 2005b)
Der er derfor store usikkerheder forbundet med anvendelsen af økotoksikologien i en regulatorisk kontekst, 
hvilket er vigtigt at holde sig for øje, når man vurdere hvorvidt brugen af CA som generel referencemodel kan 
forsvares og anbefales, ud fra et videnskabeligt synspunkt. 
Som omtalt i metoden håndteres denne type generelle usikkerheder typisk ved at anvende usikkerhedsfakto-
rer (Forbes and Calow; 2002). Derfor bør usikkerhederne, forbundet med estimering af kombinationseffekter, 
forholdes til størrelsen af usikkerheder man opererer med inden for miljøreguleringen generelt. Et eksempel 
på størrelsen af acceptabel usikkerhed fi nder man i Miljøstyrelsen vejledning om principper for fastsættelse af 
vandkvalitetskriterier for stoffer i overfl adevand, hvor det nævnes, at et kvalitetskriterium først bør ændres hvis 
ny viden bevirker at en ny grænseværdi mindst afviger med en faktor 10 fra en tidligere (VEJ; nr 4/2004). 
6.1.2 Modeller som reguleringsværktøj
En måde hvorpå man i regulatorisk sammenhæng håndterer den store kompleksitet der er forbundet med at 
vurdere effekter af miljøfremmede stoffer, er ved at anvende matematiske modeller. Grundprincipperne for 
at udforme gode matematiske modeller er, som citatet omkring ”Occams Razor” eksemplifi cerer, at man skal 
forsøge at forsimple problemstillingen i en sådan grad, at man kan overskue problemstillingen og samtidig 
ikke mister vigtige informationer. 
Vores analyse viser, at det er kompleksiteten omkring kombinationseffekter der udgør den største barriere 
i forhold til implementeringen i vandmiljøreguleringen. Det er derfor logisk og nødvendigt at anvende ma-
tematiske modeller hvis man ønsker en sådan implementering. Vi har i dette speciale argumenteret for, at 
CA er en god model at anvende til dette formål. En af de danske eksperter på områder støtter os i denne 
betragtning:
”Modellering er den eneste måde man kan håndtere de her problemer på. Sammenlignet med så mange andre model-
ler rammer CA jo også rigtig fl ot, i hvert fald er det, i vores testsystemer hvor vi ikke fi nder nogen synergi, et konservativ 
bud i forhold til de observerede kombinationseffekter. Så hvis man bruger CA i en reguleringsmæssig sammenhæng, 
vil man ende på den konservative side. Så for at summere op, så synes jeg det er et godt værktøj til at estimere kombi-
nationseffekter med og bør bruges.” (Cedergreen; 2005b)
Det er dog vigtigt, at holde sig for øje at modeller har begrænsninger, som man skal være opmærksomme 
på. Den brug af CA som Nina Cedergreen omtaler oven for har en helt central forudsætning, idet de ikke har 
observeret synergi i nogle af deres testsystemer. Denne balancegang imellem at have modeller der er simple 
men samtidig beskriver de centrale aspekter af problemstillingen, er udgangspunktet for den følgende del af 
diskussionen.
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6.1.3 Videnskabelig forudsætningen for at anbefale CA
Vores anbefaling om at anvende CA som universel referencemodel kommer på trods af, at den videnskabelig 
teoretisk argumentation for modellen kun gælder i forhold til stoffer der har samme virkningsmekanisme 
(Bliss; 1939). Ud fra et teoretisk videnskabeligt synspunkt kan det derfor diskuteres, om det kan retfærdig-
gøres at anvende modellen i forhold til alle typer af miljøfremmede stoffer. 
I vores interviews med aktører fra den danske forvaltning var fastholdelsen af, at man bør skelne mellem de 
to modeller en vigtig barriere for en generel implementering af CA som referencemodel. F.eks. udtalte John 
Chr. Larsen at:
”Amerikanerne er lidt mere pragmatiske (end de danske fødevaremyndigheder; red) idet de bruger respons addition 
for kræftfremkaldende stoffer. Min personlige mening er, at vi i de tilfælde er forbi videnskaben, idet der kan være tale 
om to vidt forskellige typer af kræft, og der derfor ikke nødvendigvis kan være tale om samme virkningsmekanisme 
eller målorgan.” (Larsen; 2004)
Alternativt til kun at anvende CA kan man anvende Independent Action (IA) i de tilfælde hvor stofferne 
har forskellige virkningsmekanismer. Det vil sige, at man i princippet vil kunne anvende CA når man har 
blandinger med ensvirkende stoffer, og IA når man skal vurdere giftigheden af blandinger med forskelligt 
virkende stoffer. Denne type ”case by case” fremgangsmåde, er en af de tilgange som gruppen af videnskabs-
folk bag det store europæiske projekt BEAM nævner, som en mulighed for at implementere hensynet til 
kombinationseffekter i kemikaliereguleringen (Grimme et al.; 2003). 
De forsøg vi har lavet med binære blandinger viste, at CA kun var marginalt bedst til at forudsige effekterne af 
de to pesticider (som havde samme virkningsmekanisme) samt at IA kun var marginalt bedst til at forudsige 
effekterne fra de binære forsøg hvor LAS udgjorde det ene stof (altså forsøg med stoffer med forskellige virk-
ningsmekanismer) (se fi gur 3.19). Således indikerer vores forsøg at CA og IA begge kan forudsige effekter af 
blandinger med henholdsvis ensvirkende og forskelligt virkende stoffer og man kan argumentere for, at det 
er ubetydeligt hvilken model der anvendes til at forudsige de kombinerede effekter i vores forsøg med binære 
blandinger. Forsøget med kombinationen af alle tre stoffer viste imidlertid, at CA i dette forsøg var bedst til at 
forudsige effekten af blandingen og at IA underestimerede denne effekt.
Fra farmakologi til økotoksikologi
Som nævnt i kapitel 3 er den teoretiske baggrund for både CA og IA adopteret fra farmakologien. Det er imidler-
tid ikke helt uproblematisk at overføre teorier fra farmakologien til økotoksikologien. Inden for farmakologien 
er man ofte interesseret i enkelte specifi kt virkende stoffer, som blandes under mere eller mindre kontrollerede 
forhold (Berenbaum; 1989). Det helt grundlæggende problem i at overføre viden fra denne forholdsvist eksakte 
videnskab til den langt mere ueksakte økotoksikologi består i, at blandinger med udelukkende ens- eller forskel-
ligtvirkende stoffer meget sjældent forekommer i miljøet. Jens Streibig omtaler dette problem således:
”Der er dog en stor forskel på kemikalier der virker i en menneskelig krop, hvor vi kan undersøge hvad der sker, og 
kemikalier der virker i miljøet, hvor vi egentlig ikke ved særligt meget om hvad der sker.” (Streibig; 2004)
Det betyder, at blandinger af miljøfremmede stoffer der opfylder de teoretiske kriterier for enten CA eller IA, 
måske nærmere er undtagelsen frem for reglen i miljøet. Vores trinære forsøg bestod af en sådan heterogen 
blanding. Resultatet af dette forsøg blev som nævnt ovenfor, at CA var betydeligt mere præcis til at estimere 
kombinationseffekten end IA (se fi gur 3.19).   
Forklaringen på denne observation, skal muligvis fi ndes i et forhold der yderligere komplicere opdelingen af 
stoffer i enten ens- eller forskelligtvirkende. De fl este stoffer ikke har udelukkende én virkningsmekanisme. 
Som vi diskutere i kapitel 3, er virkningsmekanismen ofte afhængig af eksponeringskoncentration, idet stof-
fer f.eks. kan have en specifi k virkning ved lave koncentrationer og en narkotisk effekt ved højere koncentra-
tioner. Derudover er mange stoffer multitoksiske. F.eks. virker Dimethoat ikke bare som nervegift, men kan 
have andre effekter, selv ved lave koncentrationer (Casida and Quistad; 2004). Derudover kan Dimethoate 
ligeledes inducere aoptose (programmeret celledød) (Pena-Llopis et al.; 2003). Apoptose kan også induceres af 
pirimicarb (Caughlan et al.; 2004) og muligvis også af LAS ved givne koncentrationer. Det vil sige, at LAS kan 
have samme virkningsmekanisme som de to pesticider, såfremt apoptose anses for at være den betydende 
virkningsmekanisme i forhold til at estimere kombinationseffekten. Jens Streibig omtaler denne type proble-
mer mere generelt i følgende citat:
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”Selvom I kender deres virkningsmekanisme, kender i jo ikke deres ”mode of death”. Selvom man ved, at et kemikalie 
påvirker Acetylcholin esterase, er det jo ikke det samme som at det er den endegyldige årsag til at organismen dør. Så 
man kan sige, at virkningsmekanisme er en ting, men det behøver ikke være det samme som dødsårsagen. Det kan 
være der dannes en intermediærer toksisk forbindelse, eller at en del af stofskiftet bliver hæmmet.” (Streibig; 2004)
 
Normalt betegnes effekterne af de to pesticider som værende hæmning af acetylcholinesterase, idet denne ef-
fekt er den tilsigtede. Spørgsmålet er derfor om de tre stoffer er ensvirkende eller forskelligt virkende? Vores 
trinære forsøg indikerer, at de tre stoffer måske kan betragtes som havende ensvirkende effekt. Et endegyldigt 
svar på dette spørgsmål er dog meget svært at komme med, hvilket understreger problemet med at inddele 
stoffer efter virkningsmekanisme i relation til økotoksikologiske effekter. Specielt fordi blandinger i miljøet 
sjældent består af så få stoffer som vores forsøg er lavet med. 
En faktor der yderligere komplicerer opdelingen af stoffer på baggrund af deres virkningsmekanisme er, at 
et stof kan have forskellige effekter på forskellige organismer. Har to herbicider der begge hæmmer fotosyn-
tesen samme virkningsmekanisme på dafnier og fi sk som på det ukrudt de er designet til at slå ihjel? Der er 
kun en måde at besvare dette spørgsmål på, og det er ved at teste det eksperimentelt. Dette er i praksis umu-
ligt at gøre for alle de organismer der eksponeres i økosystemerne, og er rent videnskabeligt ligeledes meget 
svært at bestemme, som eksemplet ovenfor med ”vores” tre stoffers virkningsmekanismer illustrerer.      
Det kan derfor i praksis være umuligt at vælge hvilken af de to referencemodeller man skal anvende til at 
estimere den toksiske effekt af en given blanding. Ikke mindst hvis både emissioner og immissioner skal 
inddrages i beregningen, idet der i så fald kan være mange stoffer af forskellig oprindelse og med forskellige 
fysiske, kemiske og biologiske egenskaber, i blandingen. Derfor vil det være hensigtsmæssigt, hvis man kan 
bestemme om en af referencemodellerne kan anvendes med tilstrækkelig præcision, såfremt man skal im-
plementere hensynet til kombinationseffekter, i form af et reguleringsværktøj der er baseret på en prospektivt 
beregningsmodel. 
I den henseende er det afgørende, at forholde sig til de empiriske erfaringer der fi ndes i den videnskabelige 
litteratur. Som omtalt i diskussionen i kapitel 3 argumentere Warne and Hawker; (1995) for en teori der 
siger at blandinger af narkotiske kemikalier har en tendens til at virke mere additivt jo fl ere stoffer der er i 
blandingen. De argumenterer for denne hypotese (Funnel hypothesis) med en teoretisk matematisk tilgang 
og efterviser hypotesen gennem en gennemgang af en stor mængde eksperimentelle data. Hypotesen om-
handler kun narkotiske stoffer men underbygges af andre studier. Således fi nder Deneer i et review af forsøg 
med kombinationseffekter, at 92% af de gennemgåede data kunne beskrives med CA inden for en faktor 2 
(Deneer; 2000). Derudover kommentere Nina Cedergreen problemstillingen omkring hvilken af de to model-
ler man bør anvende således: 
”Jeg mener at vi har rigtig mange resultater, ikke bare danske men også internationalt bl.a. BEAM projektet som 
I kender, som betyder at vi kan begynde at anvende det i reguleringsmæssig sammenhæng. Vi har gentaget de her 
forsøg så mange gange, så hvis man tager højde for sikkerhedsfaktorer, har vi ret konsistente resultater. De forsøg der 
har sammenlignet CA og IA viser, at der maksimalt er en faktor fi re til forskel på forudsigelser med de to modeller.” 
(Cedergreen; 2005b) 
Der er således en stor mængde empiriske data der viser, at CA med god præcision kan anvendes til at beregne 
toksiciteten af komplekse blandinger. Det på trods af, at det teoretiske fundament for modellen udelukkende 
omhandler stoffer der har samme virkningsmekanisme (Bliss; 1939). Greco et al.; (1995) viser med teoretiske 
overvejelser at, CA er den mest konservative model hvis stofferne i blandingen har en individuel dosis-re-
spons kurve med en hældning over 1,25. Dette er et almindeligt fænomen i bakterie og dafnier test, hvorimod 
hældningen i plantetest ofte ligger mellem 1-3 (Cedergreen et al.; 2003) Der er således en del videnskabelig 
evidens der antyder, at CA er den mest konservative og samtidig mest præcise model at anvende.
 
6.1.4 Usikkerheder ved CA kontra usikkerhedsfaktorer i risikovurdering
Et alternativ til at anvende CA til estimering af kombinationseffekter, kan være at bruge en usikkerhedsfaktor 
der er designet til at tage højde for denne problemstilling. Denne tilgang har tidligere været anvendt, hvilket 
fremgår af følgende citat fra John Chr. Larsen:
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”Man lavede et forsøg hvor man testede en række kræftfremkaldende PAHer, som viste at additionsmodellen under-
vurderede kombinationseffekten ganske meget. Det betød at man i stedet valgte at anvende en yderligere sikkerhedsfak-
tor på 2, som blev ganget på den eksisterende sikkerhedsfaktor 5, der anvendes for tage højde for den samlede mængde 
kræftfremkaldende kemikalier i fødevare, således at den nye sikkerhedsfaktor blev 10.” (Larsen; 2004)
Som nævnt tidligere i denne diskussion opererer man inden for vandmiljøreguleringen typisk med, at en 
usikkerhed der er mindre end en faktor 10 ikke giver anledning til ændring af kvalitetskriterierne (VEJ; nr 
4/2004). Med udgangspunkt i disse retningslinjer, kan man argumentere for at en models forudsigelser ikke 
må afvige med mere end en faktor 10, såfremt den skal anvendes i reguleringen. Som omtalt i kapitel 5 har 
denne overvejelse været udgangspunktet for det arbejder der er lavet i forbindelse med BEAM projektet. Et 
projekt der er fulgt at en følgegruppe med repræsentanter fra industri og myndighederne. Denne følgegruppe 
har således accepteret disse forudsætninger. 
Nina Cedergreen kommenterer forholdet mellem brugen af CA og de generelle usikkerheder forbundet med 
brugen af økotoksikologiske data således:
”Med de usikkerheder vi har i vores forsøg i dag, kan jeg ikke se at vi kan lave modeller der kan forudsige kombina-
tionseffekter bedre end CA. Det er muligt, at man kan fi nde afvigelser i specielle tilfælde, men hvis man skal have en 
model der gælder generelt, er det svært at forestille sig at vi kan komme frem med noget der er bedre. I alle vores forsøg 
har vi sammenlignet CA og IA, og i langt de fl este tilfælde kan vi ikke se forskel.” (Cedergreen; 2005b)
Hvis BEAM projektets og KVL forskernes konklusion opnår bred anerkendelse, og der hermed etableres kon-
sensus omkring at CA kan anvendes som generel referencemodel, er dette afgørende for muligheden for at 
implementere hensynet til kombinationseffekter i den kommende vandmiljøregulering. Dette skyldes, at kom-
pleksiteten af problemets karakter generelt blev anset som den største barriere af de aktører vi interviewede. 
6.1.5 Fremtidig forskning i afvigelser fra additivitet
Hvis man accepterer, at CA kan og bør anvendes som generel referencemodel, er det vigtigt at være opmærk-
som på, at afvigelser fra addition kan have betydning for den kombinerede effekt (Grimme et al.; 2003).
Nina Cedergreen omtaler udfordringen i forhold til at forstå de komplekse sammenhænge omkring kombi-
nationseffekter således:
”Hvis man kan identifi cere generelle mekanismer, kan man ekstrapolere data med henblik på at vurdere effekten af 
den samlede kemiske påvirkning. Det er et meget vigtigt område, og samtidig er det et af de steder hvor der virkelig er 
mange huller i vores forståelse.” (Cedergreen; 2005b)
Spørgsmålet er hvilken type generelle mekanismer man bør have fokus på. En af BEAM projektets konklu-
sioner er yderst relevant i denne kontekst. Det vurderes, at det ofte er nogle få stoffer i blandingerne, der 
bidrager til den overordnede toksicitet af blandingen. Det anbefales at der i fremtidens regulering af kom-
binationseffekter, bør fokuseres på at teste hvorvidt de stoffer der forekommer i størst mængde afviger fra 
additivitet (Grimme et al.; 2003).
Vores binære forsøg med de to pesticider viste at blandinger af membranreaktive stoffer (LAS i dette tilfælde) 
og hydrofi le stoffer (de to pesticider i dette tilfælde) kan have synergistiske effekter (se fi gur 3.17 og 3.18), 
når man vurderer disse effekter i forhold til IA. Dette vil dog ikke være tilfælde hvis man sammenligner med 
CA. I forhold til at bestemme afvigelser fra additivitet i relation til miljøregulering, er det mindre interes-
sant om en afvigelse fra additivitet kan betegnes som værende synergistisk, set ud fra et rent videnskabeligt 
synspunkt. I denne kontekst er det mere relevant at vurdere den konkrete afvigelse fra den forudsigelse som 
reguleringen ellers baseres på. 
Hvis man anvender CA som referencemodel vil det derfor være mest interessant at vurdere afvigelser i for-
hold til Loewe additivity. Derfor mener vi at modellen udviklet af Sørensen et al.; (2005) er yderst anvendelig 
til at estimere om kombinationseffekter afviger fra additivitet. Ikke mindst fordi den giver mulighed for at 
lave en egentlig statistisk vurdering af om CA isobolen afviger fra de eksperimentelle data, hvilket er en stor 
fordel i forhold til tidligere anbefalede tilgange til statistisk evaluering, der f.eks. foreslog af 95% konfi dens-
intervaller blev brugt som indikation på den statistiske signifi kans (Kortenkamp and Altenburger; 1998). 
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6.1.6 CA som reguleringsværktøj
Med valget af CA som referencemodel kommer næste udfordring, nemlig at udforme et reguleringsværktøj 
baseret på CA, der i praksis er anvendeligt i vandmiljøforvaltningen. Som beskrevet i kapitel 4, er der en 
række overvejelser og hensyn der skal vægtes i den forbindelse.  
De forvaltningsmæssige udfordringer i forhold til at regulere miljøfremmede stoffer enkeltvis, er i forvejen i 
næsten uoverkommelig opgave, hvilket bl.a. afspejler sig i at det har været nødvendigt at ændre lovgrundlaget 
for kemikaliereguleringen (KOM; 2001). Dette er centralt i forhold til at vurdere om et reguleringsværktøj 
kan virke i praksis. Et reguleringsværktøj der kræver store mængder ekstra ressourcer, vil have dårlige chan-
cer for at vinde indpas i praksis, hvorfor det bør tilstræbes at anvende en tilgang der udnytter de i forvejen 
eksisterende data. Dette er et vigtigt, om end pragmatisk, argument for at implementere CA som addition af 
risikobrøker for de enkelte stoffer. Denne tilgang tager udgangspunkt i de data, der i forvejen skal produceres 
i forbindelse med vurdering af de enkelte stoffers potentielle skadelige effekter. 
Anvendelsen af denne form for CA kræver dog, at man gør sig overvejelser om hvad det i praksis vil medføre. 
På nuværende tidspunkt stilles der krav til, at andre emissioner og immissioner skal inddrages i vurderings-
grundlaget for udledningstilladelser (BEK; nr 921/1996). Palle Sørensen gav udtryk for, at det i praksis var 
overordentligt svært for de regionale myndigheder at inddrage immissioner, idet der ikke var klare retnings-
linjer for hvilke data der skulle anvendes. Nina Cedergreen omtaler problemet med at lave baggrundsreferen-
cer, som kan anvendes til at inddrage hensynet til immissioner i vurderingen af de samlede effekter:
”Problemet er, at det er helt individuelt hvad der er i recipienten i forvejen. Det er ikke muligt at lave et generelt bil-
lede. Hvis du f.eks. måler fl ere steder på en enkelt mark kan man se koncentrationsforskelle på 2-300% fordi den er så 
heterogen. Hvis man skal måle på fl ere marker går det først helt galt. Så det er ikke muligt at lave generelle værdier 
for baggrundsbelastninger.” (Cedergreen; 2005b)
Spørgsmålet er om ikke det er nødvendigt at foretage en forsimplet estimering, som kan anvendes i regule-
ringen, såfremt man vil gøre alvor af at inddrage immissioner i reguleringen. I forhold til brugen af modeller 
ser man forsimplingen som en kunst, illustreret ved ”Occams Razor”. Måske er det både hensigtsmæssigt 
og nødvendigt at anskue reguleringen ud fra samme tilgang som modellering af komplekse videnskabelige 
problemstillinger. 
Vi har anbefalet DMU at udarbejde en indikator der angiver den samlede belastning af de miljøfremmede 
stoffer der moniteres for under NOVANA programmet, udformet som adderede risikobrøker for de immis-
sioner der fi ndes i sedimenterne i de danske fjorde. For at kunne konstruere sådanne data, er det nødvendigt 
at lave gennemsnitsberegninger for de forskellige målestationer. Derved opnås værdier der ikke er specielt 
eksakte set ud fra en videnskabelig betragtning. Ikke desto mindre vil en sådan indikator kunne anvendes 
i praksis, og derfor kunne bruges i de tilfælde hvor mere præcise data ikke er tilgængelige. Den type for-
valtningsmæssig praksis er i overensstemmelsen med den måde hvorpå de vejledende grænseværdier fra 
OSPAR anvendes, og man kan derfor argumentere for at tilgangen falder ind under det nuværende regule-
ringsparadigme. 
En anden problematik omkring at anvende adderede risikobrøker er, at PNEC værdier er konstrueret med 
henblik på at beskytte miljøet for det enkelte miljøfremmede stof, og man ved at addere risikobrøker derved 
addere usikkerhedsfaktorer, der er konstrueret ud fra forudsætningen om at de skal anskues stof for stof og 
ikke samlet. Man kan argumentere for, at en sådan addition af risikobrøker derved producere et resultat der er 
for konservativt, idet det ikke er hensigtsmæssigt at addere usikkerhedsfaktorerne på denne måde. Hvis ad-
ditionen af risikobrøker giver anledning til for restriktive vurderinger, fordi usikkerhedsfaktorer fra de enkelte 
risikobrøker sammenlægges, mener vi at det vil være mest hensigtsmæssigt at ændre usikkerhedsfaktorerne. 
Dette skyldes, at beregningen af kombinationseffekterne foretages med en videnskabelig metode (CA), der 
inddrager hensynet til konkrete data omkring forekomst af de miljøfremmede stoffer, hvorimod usikkerheds-
faktorer er mere arbitrært fastsat. Derfor vil det ud fra et videnskabeligt synspunkt være mest hensigtsmæs-
sigt at ændre usikkerhedsfaktorerne såfremt additionen af risikobrøker giver anledning til overestimeringer. 
Dette speciale behandler ikke kriterierne for fastsættelsen af usikkerhedsfaktorer, men det bør tages med i 
denne betragtning at BEAM projektet blev fulgt at en følgegruppe der bl.a. bestod af repræsentanter fra indu-
strien. Denne følgegruppe har ikke indvendt noget imod projektets anbefalinger om, at addition af risikobrø-
ker vil være en god måde at implementere hensynet til kombinationseffekter på. 
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I dette speciale anbefales det at anvende risikobrøker der relativerer toksiciteten i forhold til kvalitetskrav i stedet 
for PNEC. Dette indebærer, at vurderingen af stoffernes toksiske potens ikke udelukkende bestemmes ud fra et 
videnskabeligt synspunkt, men ligeledes ud fra et politisk. Derved kan de regionale myndigheder regulere ud fra 
regionale interesser, hvilket er i overensstemmelse med den forvaltningsmæssige struktur i Danmark.
Den begrænsende viden om forekomst af miljøfremmede stoffer
Vores eksempel fra Horsens og Randers fjord har den begrænsning, at der kun er medtaget nogle af de miljø-
fremmede stoffer der moniteres for i NOVANA programmet. Denne afgørende begrænsning omtaler Henning 
Clausen således: 
”Vi har været opmærksomme på problematikken omkring at anvende målte koncentrationer, for man fi nder jo ikke noget 
hvis man ikke ser efter det. Hvis det skal danne baggrund for om et stof prioriteres så kan det nemt blive gjort på et forkert 
grundlag.” (Clausen; 2004)
Der kan derfor argumenteres for, at brugen af adderede risikobrøker af de stoffer der er medtaget i det nationale 
moniteringsprogram undervurderer den egentlige forurening. Denne problemstilling er dog ikke forbeholdt 
problematikken omkring kombinationseffekter, men er et grundlæggende problem ved reguleringsparadigmet. 
Problemet er, at alternativet til at inddrage hensynet til de stoffer vi har kendskab til er, at undlade at gøre noget, 
hvilket ikke er hensigtsmæssigt ud fra et miljømæssigt synspunkt. Der er derfor behov for en sådan praktisk 
afgrænsning af de stoffer der inddrages i beregningerne. 
6.2 Regulering af miljøfremmede stoffer
Således de mere naturvidenskabelige og tekniske overvejelser omkring hvordan problematikken omkring kom-
binationseffekter kan anskues. Denne spændende diskussion omhandler kun halvdelen af problemstillingen for 
dette speciale, idet anvendelsen af et videnskabeligt funderet reguleringsværktøj i den egentlige regulering ikke 
er en selvfølgelighed. For at vurdere hvor vidt CA i praksis vil kunne vinde indpas som regulatorisk værktøj, er det 
nødvendigt at anskue problematikken i forhold til den regulatoriske praksis som CA skal implementeres i. 
Inden muligheder for en konkret implementering af CA bliver diskuteret, mener vi at der er hensigtsmæssigt, 
at det normative udgangspunkt der er styrende for tilgange til regulering af miljøfremmede stoffer, bliver dis-
kuteret.
6.2.1 Recipientorientering eller ”BAT” orientering?
Vi har i dette speciale valgt at tage udgangspunkt i beskyttelse af recipienterne som målsætning for regulerin-
gen. Denne tilgang afviger fra den nuværende reguleringsmæssige praksis, hvor reguleringen primært foreta-
ges med udgangspunkt i hvad der er teknisk muligt, konkretiseret som BAT10. Årsagen til, at vi har valgt den 
recipientorienterede tilgang er, at vores udgangspunkt er et ønske om at sikre en specifi k miljøtilstand, hvilket 
BAT tilgangen ikke kan garantere. BAT tilgangen bevirker, at miljøbeskyttelsen bliver relativ, idet den relateres til 
hvad der teknisk er muligt. Tankegangen kan lidt forsimplet betegnes som, at gør man det bedste man kan gøre 
er det godt nok. Ved at anvende den recipientorienterede tilgang bliver det muligt at stille et ultimativt miljøkrav. 
Hvis en given produktion giver anledning til en forurening der forringer den økologiske kvalitet kan den ikke 
accepteres. Hvis teknologien ikke tillader en produktion der er mindre forurenende, kan produktionen ikke 
fortsætte, såfremt man ønsker at fastholde den økologiske kvalitet.
Spildevandstilladelsen fra Københavns Amt til Cheminova er et godt eksempel på problemerne med at anvende 
BAT som den ultimative krav til udledning (Københavns Amt; 2005). Cheminova har fået lov til at lede 1µg/l 
Vinylklorid (VC) ud, da det er BAT standard. De må udlede 8,5 l/sek. hvilket vil sige at Cheminova må lede mere 
end 730 mg VC ud pr. døgn. VC er persistent i akvatiske miljøer, og har en kronisk giftighed overfor dafnier på 
41,7 µg/l (Lu et al.; 1977). Det kan diskuteres om en sådan regulering er tilstrækkelig til at beskytte recipienten, 
ikke mindst da VC er kræftfremkaldende. Hvis man udelukkende anskuer denne udledningstilladelse ud fra et 
miljø- og sundhedsmæssigt synspunkt, kan man argumentere for at reguleringen ikke er tilstrækkelig, hvilket 
illustrere forskellen på de to tilgang til problematikken. 
10. BAT er en forkortelse for Best Available Technique.
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Som følge af de potentielle problemer med at fastsætte relative miljøkrav udelukkende på baggrund af BAT, 
foreskriver vandrammedirektivets artikel 10, at medlemsstaterne skal anvende en kombineret fremgangsmå-
de (Direktiv; 2000/60/EC). Princippet i denne fremgangsmåde er, at udledningstilladelser kun må udstedes 
med udgangspunkt i BAT, såfremt udledningen ikke overskrider kvalitetskravene til recipienten. Hvis anven-
delsen af BAT medføre strengere krav end kvalitetskravet, gælder BAT men omvendt har medlemsstaterne 
pligt til at lave skærpede udledningskrav (MST; 2001). Denne tilgang forekommer os at være fornuftig, idet 
den integrere det absolutte miljøhensyn fra fastsatte kvalitetskrav samt innovationsincitamentet i anvendel-
sen af BAT. 
6.2.2 Kompletterer de administrative niveauer hinanden tilstrækkeligt?
Af interviewene på regionalt og nationalt niveau fremgår det, at der i den regionale og nationale forvaltning 
er en accept af, at kombinationseffekter er relevante i forhold til beskyttelsen af de kystnære vandområder. På 
nuværende tidspunkt kan § 9 i bekendtgørelse 921/1996 anvendes som gummihjemmel (BEK; nr 921/1996). 
Dette må anses for at være utilstrækkeligt pga. følgende overvejelser. For det første er det utilfredsstillende 
fra et juridisk synspunkt, at loven ikke er mere præcis. Den manglende juridiske konkretisering bevirker, at 
inddragelse af hensynet kun kan ske med udgangspunkt i et skøn fra embedsværket. For det andet viste den 
reguleringsmæssige analyse i dette speciale, at amterne ikke har ressourcer til at løfte andre opgaver end 
dem de har pligt til. Derfor er det tvivlsomt om §9 i bekendtgørelse 921/1996 vil bliver anvendt til at regulere 
i forhold til kombinationseffekter i noget nævneværdigt omfang. 
Derfor vil det være hensigtsmæssigt såfremt hensynet blev eksplicit implementeret i revisionen af bekendtgø-
relse 921/1996. Henning Clausen mener det vil være relevant at tage kombinationseffekter med i revisionen 
af bekendtgørelse 921/1996, men han påpeger ligesom Palle Sørensen, at det er nødvendigt at danne sig et 
overblik over problemets omfang. En opgave der formodentlig bedst kan løse på nationalt niveau. En betragt-
ning som Henning Clausen på sin vis underbygger i følgende citat, hvor han omtaler kompetencefordelingen 
i forhold til fastsættelse af kvalitetskriterier:
”Det er jo tåbeligt at du som nu kan have fl ere amter med forskellige vandkvalitetskriterier. Det førte for eksempel med 
hensyn til dambrugsstofferne til at vi fastsatte nationale kriterier.” (Clausen; 2004)
Her argumentere Henning Clausen for at den heterogenitet der er en naturlig følge af, at amterne er ansvarlig 
for udarbejdelsen af vandkvalitetskrav, er uhensigtsmæssig. Hvis de regionale myndigheder skal fastsætte ram-
merne og referencerne for håndtering af problematikken omkring kombinationseffekter, vil det formodentlig 
medføre en tilsvarende heterogenitet i reguleringsgrundlaget. Dette er i overensstemmelse med det decentrali-
seringsprincip som er integreret i den danske forvaltnings struktur. Set fra en miljømæssigt synspunkt er betyd-
ningen af denne struktur tvetydig. På den ene side, kan de regionale myndigheder skærpe miljøkravene såfremt 
det er i overensstemmelse med regionale interesser. På den anden side, kan den regionale selvbestemmelse 
ligeledes medføre, at regionale fi skale interesser bliver prioriteret højere end de ville være blevet af de nationale 
myndigheder. I dette sidste tilfælde kan det således føre til mindre restriktive krav og håndhævelse.  
Eksemplerne med de to VVM-redegørelser illustrere hvilken forskel ambitionsniveauerne i amterne kan have 
for den konkrete regulering. Derfor mener vi, at det fra et miljømæssigt synspunkt vil være mest hensigtsmæs-
sigt, hvis de nationale myndigheder fastsatte konkrete retningslinjer. for hvordan hensynet til kombinationsef-
fekter i praksis skulle håndteres på regionalt niveau. Disse retningslinjer bør fungere som minimumskrav, hvil-
ket vil give de regionale myndigheder mulighed for at kunne stramme kravene, såfremt det er i den regionale 
interesse. Samtidig illustrere eksemplerne med de to VVM-redegørelser ligeledes, at der er behov for konkret 
vejledning i hvordan hensynet til kombinationseffekter skal opfyldes i praksis. Hvis der f.eks. udelukkende står, 
at ”der skal inddrages hensyn til kombinerede effekter med andre miljøfremmede stoffer” vil de regionale myn-
digheder i praksis have svært ved at efterleve kravet. Dette understreges af følgende citat fra Palle Sørensen:
”Miljøstyrelsen har ikke påtaget sig det ansvar, at redegøre for hvordan det her burde laves på en praktisk gennemførlig 
måde. Det ligger her og nu i amterne og den ressource er ikke til stede i amterne. Vi prøver, at presse Miljøstyrelsen, når 
vi holder fagmøder, men de melder gang på gang tilbage at de heller ikke har ressourcer.” (Sørensen; 2005)
Derfor vil det være hensigtsmæssigt, hvis en evt. implementering i revisionen af bekendtgørelse 921/1996, 
bliver efterfulgt af en vejledning der konkret beskriver hvordan det forventes at de regionale myndigheder 
håndtere de nye krav. 
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Da vandrammedirektivet er den overordnede juridiske ramme for den danske vandmiljøregulering, er der 
ikke nogle formelle juridiske barrierer på internationalt plan, der hindrer de danske myndigheder i at imple-
mentere det foreslåede reguleringsværktøj. På den anden side viser vores analyse, at de danske myndigheder 
på nuværende tidspunkt har de fornødne regulatorisk værktøjer der kræves for at leve op til vandrammedirek-
tivet. Derfor kan det ikke formodes at kombinationseffekter umiddelbart bliver implementeret i revisionen 
af bekendtgørelse 921/1996. Derfor vil det formodentligt være fordrende for chancerne for at det sker, hvis 
hensynet til kombinationseffekter blev indarbejdet eksplicit i vandrammedirektivet. 
Listen over prioriterede stoffer under vandrammedirektivet er umiddelbart et godt prioriteringsredskab i 
arbejdet med miljøfremmede stoffer, og implementering af hensynet til eventuelle synergistiske effekter i 
kriterierne for udvælgelsen af stoffer til denne liste, er en mulighed for at implementere hensynet til kombi-
nationseffekter på internationalt niveau. Derudover kan den øgede fokus på geografi ske områder, som er en 
følge af tankegangen i vandrammedirektivet, måske fører til at der i større omfang udføres stednære risiko-
vurderinger. Hvis dette bliver tilfældet, vil det være en god mulighed for at indføre hensynet til kombinations-
effekter ud fra samme princip som foreslået for den danske vandmiljøregulering. 
Hensynet til kombinationseffekter er allerede implementeret i visse andre dele af EU lovgivningen. Både i 
forhold til kemikalier i præparater og ved vurdering af skadelige effekter af plantebeskyttelsesmidler, er hen-
synet til kombinationseffekter implementeret. Begge steder er det gjort på baggrund af de samme videnska-
belige overvejelser som CA er baseret på. At kombinationseffekter således er implementeret i visse dele af det 
regulatorisk paradigme, anser vi som en styrkelse af muligheden for at det kan vinde indpas i vandmiljøregu-
leringen. Dette skyldes at det er lettere at implementere et regulatorisk værktøj, der er funderet i et allerede 
accepteret videnskabelig grundlag, end et værktøj der baserer sig på helt nye videnskabelige overvejelser.
På den måde, er der både behov og mulighed for, at de forskellige politiske niveauer komplettere hinanden i 
højere grad end tilfældet er i dag, såfremt implementeringen af hensynet til kombinationseffekter skal reali-
seres og fungere i den praktiske forvaltning. 
 
6.2.3 Danmark som foregangsland?
En af de helt centrale afgrænsninger i dette speciale er, at vi arbejder inden for rammerne af det regulatoriske 
paradigme som det ser ud i dag. Vores analyser viser, at der ikke er videnskabelige og juridiske barrierer for 
at implementere hensynet til kombinationseffekter i vandmiljøreguleringen. Derfor kan man argumentere 
for, at det udslagsgivende for om hensynet bliver implementeret i den danske vandmiljøregulering, er den 
politiske vilje. Følgende citat fra John Chr. Larsen illustrer betydningen af denne politiske vilje:
”... hvis vi vurderer at kombinationen af en rækker stoffer udgøre et problem vil vi sige det i vores anbefalinger. Om der 
så kommer en stopklods højere oppe i hierarkiet, er en anden sag. Der kan jo f.eks. være økonomiske omkostninger der 
gør, at der ses bort har sådan en anbefaling.” (Larsen; 2004)
Dette mener vi er en central og vigtig iagttagelse, ikke kun for vores problemstilling med generelt for anven-
delsen af videnskabelig viden i reguleringen. 
En af de muligheder som ligger i, at reguleringen er funderet i et minimumsdirektiv er, at Danmark kan 
agere foregangsland såfremt der er et politisk ønske herom. Ved at implementere hensynet til kombinati-
onseffekter i vandmiljøreguleringen, vil Danmark kunne være med til at rette fokus på problemstillingen, og 
derved øge chancerne for at hensynet vil blive implementeret i hele EU. 
Spørgsmålet er hvor realistisk der er, at Danmark vil benytte sig af denne mulighed. De aktører vi interviewede 
fra den danske miljøadministration gav udtryk for at der var et ressourcemæssigt underskud, der bevirkede 
at de dårligt kunne leve op til nuværende forpligtigelse. Dette må anses for at være en betydende barriere for 
muligheden for at Danmark kan bliver foregangsland, på et pionerområde som hensynet til kombinationsef-
fekter må siges at være. Henning Clausen udtaler bl.a. følgende omkring hans egne viden om forskning i 
kombinationseffekter, og Miljøstyrelsens viden og formåen i forhold til nye problemstillinger generelt:
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”Det kender jeg ikke ret meget til. Jeg tror ikke der er nogen herinde (i Miljøstyrelsen, red.) der ved særligt meget om 
det. Det er drypvis der sker noget og at nogen lige tager noget nyt op. Vi bliver mindre og mindre i stand til at holde os 
orienterede om hvad der sker. Vi har for eksempel slet ikke noget bibliotek længere. Vi har ikke nogen ordentlig cirku-
lering af tidsskrifter. Det er af ressourcemæssige årsager.” (Clausen; 2004)
Således er overskuddet til at være progressiv, i den danske miljøadministration minimalt, hvilket må siges at 
bunde i de politiske prioriteringer på området. 
Vi har haft kontakt med danske forskere der er langt fremme i forhold til den internationale forskningen 
på området. Da videnskabelig viden er et fundament for reguleringen, burde det øge mulighederne for at 
Danmark kunne blive foregangsland på området. Problemet er, at der ikke foretages systematisk forskning 
på dette område, med henblik på at anvende den videnskabelige viden i regulering. Nina Cedergreen udtaler 
om den danske forskning på området:  
...forskningen i kombinationseffekter i DK er projektbetinget, og der derfor er tale om spredt fægtning. Der er så vidt jeg 
ved ikke nogen der har arbejdet systematisk med det i ti år eller lignende i DK.” (Cedergreen; 2005b)
Da sådanne projektbevillinger ofte kommer fra netop de nationale myndigheder, hænger de to problemer 
sammen. Det må således vurderes, at der er et stykke vej endnu før de danske myndigheder er klar til at være 
forgangsland på dette område. På den anden side, er der opmærksomhed omkring problematikken i Dan-
mark, hvilket bl.a. er konkretiseret i den publikation som Fødevaredirektoratet og Miljøstyrelsen har udgivet, 
omkring det videnskabelige grundlag for håndtering af kombinationseffekter (Binderup et al.; 2003). 
6.2.4 Politiske barrierer for implementeringen af CA
Da den politiske vilje vurderes til at være central i forhold til mulighederne for implementeringen, er det 
vigtigt at overveje hvad konsekvensen af implementeringen vil være for vurderingen af miljøtilstanden, samt 
at forholde dette resultat til de politiske målsætninger der er på området.
Hvis man tager udgangspunkt i de eksempler vi har anvendt i kapitel 4, fremgår det at risikobrøkerne over-
stiger 1 for de forskellige økologiske kompartments. Det betyder, at der principielt ikke vil kunne tillades 
yderligere forurening, medmindre den eksisterende blev reduceret, forudsat at den politiske målsætning er, 
at tilledningen af miljøfremmede stoffer ikke må skade miljøet. En sådant miljøkrav er formodentligt ikke 
realistisk at indføre, hvorfor implementeringen af reguleringsværktøjet i bedste fald må foregå over en år-
række, hvor den samlede belastning gradvist nedbringes, eller der indføres nye mere lempelige kvalitetskrav 
for en række stoffer. I forhold til sådan en strategi, vil en indikator, som den vi har foreslået DMU at lave, være 
et vigtigt politisk værktøj. Den vil kunne rette opmærksomheden mod problematikken, og derved skærpe det 
politiske incitament for at agere i forhold til problemet. Hvor vidt der så er politisk interesse omkring at øge 
fokus på dette områder er straks mere tvivlsomt. Palle Sørensen omtaler sammenhængen mellem målsæt-
ninger og politisk interesser således:
”Hvis man lægger niveauet, så man skal have høj kemisk kvalitet for at have god økologisk kvalitet, så vil der i Kø-
benhavns amt være fl ertal af vandområder der ikke har god kvalitet. Så skal der laves rigtig mange undersøgelser. 
Herunder af miljøfremmede stoffer. Det er politisk ikke særlig ønskeligt, at ende op med et kort hvor det ser rigtig grimt 
ud. Hvis grænsen lægges på et lavere niveau, så vil mange af de danske vandområder ryge ind under betegnelsen god 
tilstand.” (Sørensen; 2005)
Et konkret problem der kan skabe yderligere politisk modstand er, at de miljøfremmede stoffer der ophobes i 
sedimentet ofte er persistente, og derved kun forsvinder meget langsomt. Derfor kan målsætningen om ned-
bringelse af immissionerne specielt udgøre et problem i forhold til dette økologiske kompartment. Ikke desto 
mindre, er sedimentet måske det mest relevante kompartment at regulere i forhold til, jvf. problematikken 
om ophobning af de persistente stoffer som vi anser for at være det største problemer. En absolut forudsæt-
ning for at hensynet til kombinationseffekter kan indføres i forhold til sedimentet er dog, at der fastsættes 
nationale sedimentkvalitetskriterier. Ud fra et økotoksikologisk synspunkt må det derfor stærkt anbefales at 
sådanne kriterier udarbejdes. 
Et andet interessant aspekt fi ndes i vejledning 4 af 2004 hvor det står, at baggrundskoncentrationer kan 
lægges oveni vandkvalitetskriterier, hvis det skønnes at organismerne er adopteret til en naturlig baggrunds-
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koncentration (VEJ; 4/2004). Når baggrundskoncentrationer kun nævnes som noget der kan ligges oveni 
vandkvalitetskriterierne, og ikke tænkes indregnet i dem, er det måske ikke ligetil at ændre holdningen til 
inddragelsen af immissioner i vurderingen af miljøfremmede stoffers potentielle effekter. Under alle om-
stændigheder illustrerer denne tilgang til problematikken omkring inddragelse af immissioner, at det er en 
kompleks problemstilling, hvor udgangspunktet for anskuelsen af problemets karakter, kan have stor betyd-
ning for hvordan en eventuel konkret håndtering bliver udformet. 
6.2.5 Bliver CA en del af fremtidens vandmiljøregulering?
John Chr. Larsen udtaler følgende om mulighed for, at hensynet til kombinationseffekter vil vinde større 
indpas i fremtidens kemikalieregulering:
”Jeg tror at mulighederne vil blive styrket, i og med at kravene til kemikalier bliver skærpede. Bevidstheden om kom-
binationseffekter er tilstede, og derfor vil det også blive udviklet.” (Larsen; 2004)
Også Michael Faust mener at tiden arbejder for inddragelsen af hensynet til kombinationseffekter i regule-
ringen:
”When I started working in the fi eld of mixture toxicology, more than 15 years ago, bodies and committees involved 
in the regulatory risk assessment of chemicals usually simply ignored the problem. Either it was stated that single 
substance assessments are suffi cient to achieve the protection goals or the problem was considered to be too complex to 
be manageable in a scientifi cally sound manner. During recent years the scenery has changed. Now there is a growing 
concern about serious shortcomings of conventional chemical-by-chemical assessments and growing willingness to 
explore alternative options.”  
Således er der begyndt at komme politisk fokus på og accept af, at det er en problematik der kan og bør hånd-
teres. Det fremgår det at et mødedokument fra Europa-parlamentet, at det anses for vigtigt at fi nde en måde 
at håndtere problematikken omkring kombinationseffekter af pesticider i fødevare, for at dæmpe borgernes 
legitime bekymring (Europa-Parlamamentet; A6-0049/2004). Der er således opmærksomhed omkring pro-
blemstillingen, men følgende citat fra Michael Faust indikerer at en implementering ikke er umiddelbart 
forstående på europæisk plan:
”As a consequence mixture toxicology and mixture risk assessment is now widely accepted as an important topic on 
the research agenda, but this does not mean that time would be generally considered ripe for a paradigm shift in regu-
latory risk assessment procedures. There is still a long way to go” (Faust; 2005)
Samtidig har det i analysen vist sig, at ressourcer til prioritering af dette område kan vise sig at være en væ-
sentlig barriere, for implementering i den danske miljøforvaltning. En barriere der handler om prioritet i mil-
jøforvaltningen generelt og dermed om den politisk vilje til at håndtere de miljøproblemer som vi skaber. 
Således er vi i dag i en situation, hvor det videnskabelige og tekniske grundlag for implementering af kom-
binationseffekter er tilstede, samt at den politiske bevidsthed omkring problematikken er voksende. Der er 
dog lang vej fra politisk opmærksomhed til egentlig handling, og konsekvenserne af at anerkende problemet 
kan være, at vi må erkende at vores vandmiljøet er ganske forurenet, samt at det kan være svært at gøre noget 
ved det, medmindre der kommer en markant stramning af reguleringen. Dette kan være en stor barriere for 
implementeringen, og derfor er det muligt at der skal større offentlig bevidsthed omkring problematikken før 
der kommer konkret politisk handling. 
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Det eksisterende paradigme indenfor vandmiljøreguleringen af miljøfremmede stoffer i Danmark tager ud-
gangspunkt i effekterne af enkeltstoffer. Samtidig er det anerkendt, at organismer i miljøet bliver udsat for 
en kombination af mange miljøfremmede stoffer på en gang. Udgangspunktet for dette speciale har derfor 
været, at undersøge hvilke muligheder og barrierer der eksisterer for at hensynet til kombinationseffekter kan 
indarbejdes i vandmiljøreguleringen.
Gennem specialets analyser, har vi identifi ceret en afgørende barriere for at hensynet til kombinationseffekter 
kan implementeres. Det er en udpræget holdning, at estimering af kombinationseffekter er for komplekst, 
samt at der ikke er et videnskabeligt grundlag for at inddrage hensynet til kombinationseffekter af emissioner 
og immissioner i reguleringen. Dette understreges af, at miljøministeren, som nævnt i indledningen, mener 
der ikke foreligger metoder til at estimere kombinationseffekter på baggrund af viden om enkeltstoffer. Dette 
speciale konkluderer, at det videnskabelige grundlag er til stede! 
Det er afgørende for implementeringen af hensynet til kombinationseffekter, at der er juridisk hjemmel 
hertil og at der fi ndes et reguleringsværktøj de forvaltende myndigheder kan anvende i praksis. Vi har i den 
reguleringsmæssige analyse vist, at der ikke er juridiske barrierer for at implementere hensynet til kombi-
nationseffekter på nationalt niveau. Det anbefales dog, at et eksplicit krav om at kombinationseffekter skal 
inddrages i reguleringen, skrives ind i den forestående revision af bekendtgørelse 921/1996. Dette skyldes, 
at den nuværende hjemmel kan betegnes som en gummihjemmel, hvilket ikke er hensigtsmæssigt ud fra 
et juridisk synspunkt. Hvor vidt dette vil ske er tvivlsomt, hvorfor det vil være en fordel hvis hensynet blev 
eksplicit implementeret i EU lovgivningen på området. 
Analysen viste samtidig, at manglende ressourcer er en stor praktisk barrierer for implementering af hen-
synet til kombinationseffekter. Sammenholdt med konklusionen om, at det videnskabelige grundlag for re-
guleringen er tilstede, betyder dette, at den afgørende barrierer for implementering er af politisk karakter. 
Derfor vil det styrke chancerne for at hensynet kan implementeres hvis den politiske/offentlige bevågenhed 
omkring kombinationseffekter blev styrket. Vi har derfor foreslået DMU, at udarbejde en indikator der viser 
de kombinerede belastninger i de forskellige danske fjorde. 
Set i lyset af de manglende ressourcer i forvaltningen, er det en stor fordel hvis et reguleringsværktøj, desig-
net til at estimere kombinationseffekter, er udformet på en sådan måde, at det ikke kræver store mængder 
nye data og ekstra ressourcer at anvende det i praksis. Derfor foreslås det i dette speciale, at adderede risiko-
vurderingsbrøker vil være det bedst anvendelige reguleringsværktøj, idet kombinationseffekter på den måde 
kan estimeres ud fra emissions- og immissionsdata for de enkelte stoffer. 
De regionale myndigheder bør sammenstille de data som produceres og indsamles i forbindelse med de 
enkelte udledningstilladelser. En sådan sammenstilling bør anvendes til at bestemme belastningen fra emis-
sionerne til recipienten. Da de regionale myndigheder i praksis ikke kan løfte opgaven med at indsamle 
data omkring immissioner foreslår vi, at de nationale myndigheder sammenstiller de data der indsamles i 
forbindelse med NOVANA og gør dem tilgængelige for de regionale myndigheder, i en sådan form at de kan 
anvendes til at regne risikobrøker ud.   
Samlet set konkluderes det, at det er ikke eksisterer videnskabelige eller juridiske barrierer, for at hensynet til 
kombinationseffekter kan implementeres i den danske vandmiljøregulering. Det vil dog være en stor fordel, 
hvis de forskellige myndighedsniveauer samarbejdede om at sammenstille de data der er nødvendige. Da et 
sådant samarbejde kræver ressourcer, beror en mulig implementering i sidste ende på om det prioriteres fra 
politisk hold. 
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Revideret høringssvar til kapitel 3 i ”Miljøets tilstand 2004”
Vi er ved at færdiggøre vores speciale om mulighederne for at implementere hensynet til kombinationseffek-
ter i den danske miljøregulering, og har derfor tilegnet os en del viden på området såvel videnskabeligt som 
forvaltningsmæssigt. Med udgangspunktet i denne viden vil vi meget gerne bidrage med et forslag til jeres 
miljøtilstandsrapport.
Vi har med interesse læst den årlige rapport ”miljøets tilstand 2004” (MT2004) og vil gerne bidrage med et 
forslag til kapital tre. Det er muligt, at forslaget ikke kan implementeres i den aktuelle tilstandsrapport, men 
vi mener det med rette kan implementeres i senere udgaver.
I afsnit 3.4 omtales belastningen af fjorde med miljøfremmede stoffer forholdsvist sparsomt. Der er ca. en 
side der primært omhandler de oftest forekommende tungmetaller samt TBT. Hovedfokus i kapitlet er på næ-
ringsstofbelastning, hvilket har sin naturlige historiske forklaring, men den kontinuerlige øgede belastning 
fra specielt de persistente organiske kemikalier samt tungmetaller, bør efter vores mening om ikke vægtes på 
lige fod med næringsstofbelastningen, så i det mindste fremhæves mere end tilfældet er i MT2004.
Vi foreslår, at I implementerer en indikator der viser den samlede toksiske belastning fra miljøfremmede 
stoffer i de fjorde der er udpeget som referenceområder i forbindelse med NOVANA. Indikatoren kunne have 
samme udformning som fi gur 3.2.1 i MT2004 om udnyttelige vandressourcer og faktisk vandindvinding (fi g. 
1 i dette høringssvar).
Baggrunden for dette forslag er, som det er anført i MT2004 kap 3 s. 35, at vandrammedirektivet ændre paradig-
met for regulering af vandmiljøet. Dette skyldes at direktivet indeholder krav om, at der skal udarbejdes målsæt-
ninger for nationale vandområder, med udgangspunkt i recipienters økologiske og kemiske kvalitet (Direktiv; 
2000/60/EC). 
Fig 1.  Indikator for samlet toksisk belastning i danske fjorde 
kunne udformes med udgangspunkt i fi g. 3.2.1 i ”miljøets til-
stand 2004”. Den samlede toksiske belastning kan estimeres 
med udgangspunkt i referencemodellen Concentration Ad-
dition, hvilket vil gøre det muligt at bestemme den samlede 
belastning udfra data omkring forekomst og toksisk effekt af 
enkeltstoffer.
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På nuværende tidspunkt vurderes økotoksiske effekter med udgangspunkt i enkeltstoffers effekter (ECB; 
2003), hvilket er en konsekvens af, at reguleringen i øjeblikket er emmissionsorienteret fremfor recipiento-
rienteret.
Det mener vi ikke er hensigtsmæssigt udfra et økotoksikologisk synspunkt, samtidig med at det i vores øjne 
er svært foreneligt med ovennævnte politiske målsætninger fra vandrammedirektivet, hvor der stilles krav til 
kemisk og økologisk tilstand i recipienten.
Det vigtigste argument for ikke at tage udgangspunkt i kombinerede effekter (henholdsvis synergi, additivitet 
og antagoni) har en pragmatisk karakter. Med de ca. 30.000 industri kemikalier man mener der anvendes i 
Danmark idag (Regeringen; 2003) har det ikke været muligt at tage hensyn til den næsten uendelige mængde 
kombinerede effekter.
For at overkomme dette problem arbejdes der i videnskabelige kredse med to matematiske referencemodel-
ler (henholdsvis Concentration Addition og Independent Action), som begge estimerer kombinationseffekter 
udfra viden om enkeltstoffers effekter (Payne et al.; 2000). Problemet med at overføre disse to videnskabelige 
referencemodeller til en reguleringsmæssig kontekst er, at det er nødvendigt at kende kemikaliernes speci-
fi kke virkningsmekanisme før man kan bestemme hvilken model der skal anvendes. Den type viden er meget 
sparsom, og det kan i det hele taget diskuteres om det giver mening at tale om specifi kke virkningsmekanis-
mer i relation til effekter i økosystemer, idet sådanne bl.a. kan variere fra organisme til organisme.
EU har fi nansieret to store videnskabelige projekter om hvordan man kan implementere hensynet til kombi-
nationseffekter i kemikaliereguleringen (henholdsvis PREDICT og BEAM) (Backhaus et al.; 2003). En vigtig 
konklusion på det sidste projekt (BEAM) er, at der ikke er nogen betydende forskel på om man anvender Con-
centration Addition eller Independent Action til at vurdere kombinationseffekter med, set i et regulatorisk 
perspektiv (Faust and Scholze; 2004). Concentration Addition vurderes dog at være den mest konservative, 
og da denne model ligeledes er den lettest anvendelige anbefales den som referencemodel for vurdering af 
kombinationseffekter af kemikalier (Faust and Scholze; 2004). 
Modellen kan beskrives ved: 
 Σ (i = 1..n)(         )— CiVKIi  (1)
hvor: C
i
 er koncentrationen af stofferne i = 1..n. og VKI er det fastsatte vandkvalitetskriterium for stofferne i 
= 1..n.
Modellen (1) har tidligere været anbefalet i et miljøprojekt fra Miljøstyrelsen (DHI; 2002), så den er på ingen 
måde fremmed for den danske miljøforvaltning.  
For at gøre modellen operationaliserbar i en reguleringsmæssig kontekst foreslås det i BEAM, at man adderer 
risikobrøker (Faust and Scholze; 2004). På den måde får man et udtryk for den kombinerede belastning set i 
forhold til en politisk målsætning, hvilket vi mener er hensigtsmæssigt i en offentlig miljøtilstands rapport.
Denne tilgang løser dog ikke det fundamentale problem, at vi ikke har kendskab til omfanget af eksponerin-
gen samt de økotoksiske effekt fra langt størstedelen af de antropogene kemikalier der fi ndes i vores fjorde. 
Derfor foreslår vi, at der som udgangspunkt inddrages de miljøfremmede stoffer der er anført som priorite-
rede stoffer i NOVANA overvågningsprogrammet. En sådan afgrænsning har udelukkende pragmatisk ka-
rakter, og anbefales derfor som et udgangspunkt der senere bør udvides med andre relevante miljøfremmede 
stoffer. Yderligere bør der forskes i om nogle af de kemikalier, hvis forekomst er mest udbredt har tendens til 
at reagere med andre kemikalier, og derfor enten øge eller mindske den samlede toksiske belastning. Bl.a. vil 
det være interessant at undersøge, og lipofi le kemikalier kan facilitere optaget af hydrofi le kemikalier (Jacobi 
et al.; 1996). En sådan kombinationseffekt vil have stor indfl ydelse på den samlede toksiske belastning, idet 
lipofi le kemikalier udgøre en stor andel af de persistente kemikalier der typisk opkoncentreres i miljøet.
Behovet for denne type undersøgelser bør dog ikke forhindre at Concentration Addition metoden anvendes nu. 
Tabel 1. Oversigt over risikobrøker for en række af de antropogene kemikaler der er målt i sedimentet i Horsens Fjord, i forbindelse med NO-
VANA. Da der ikke er udarbejdet danske kvalitetskriterier for sediment, er der anvendt vejledende kvalitetskriterier fra OSPAR (OSPAR; 
2000). De adderede risikobrøker er et udtryk for den samlede toksiske belastning af de målte koncentrationer. Det anbefales at brøken anvendes 
som toksisk baggrundskoncentration der inddrages i vurderingen af kommende udledningers påvirkning på økosystemerne i recipienten.
Kemikalie  Målt konc. (mg/Kg TS)  Vejl. kvalitetskriterier (mg/Kg TS)  Risikobrøk (max-min) 
Metaller
Bly (Pb)  22,7  5 – 50  4,54 – 0,45 
Cadmium (Cd)  1,044  0,1 – 1  10,44 – 1,04 
Kobber (Cu) 27,8  5 – 50  5,56 – 0,56 
Kviksølv (Hg)  0,125  0,05 – 0,5  2,50 – 0,25 
Zink (Zn)  116,05  50 – 500  2,32 – 0,23 
PAHer 
Naphthalen  0,026  0,05 – 0,5  0,52 – 0,05 
Phenanthren  0,041  0,1 – 1  0,41 – 0,04 
Anthracen  0,024  0,05 – 0,5  0,48 – 0,05 
Fluoranthene  0,120  0,5 – 5  0,24 – 0,02 
Pyren  0,101  0,05 – 0,5  2,02 – 0,2 
Benz[a]anthracen  0,038  0,1 – 1  0,38 – 0,04 
Chrysen  0,054  0,1 – 1  0,54 – 0,05 
Benz[a]pyren  0,073  0,1 – 1  0,73 – 0,07 
Klor forbindelser
∑ PCB*  0,004  0,001 – 0,01  4 – 0,4 
∑ Risikobrøker  -  -  34,71 – 3,47 
* ∑ PCB dækker over den samlede belastning fra PCB congenererne CB28, CB52, CB101, CB118, CB138, CB153 samt CB180.
Da langt de fl este miljøfremmede stoffer ophober sig i sedimentet, mener vi det vil være mest hensigtsmæs-
sigt at lave indikatoren med udgangspunkt i dette økologiske kompartment. Det giver dog et problem, idet 
der ikke er udarbejdet danske sedimentkvalitetskriterier for de omtalte miljøfremmede stoffer. Det er vores 
overbevisning, at sådanne kvalitetskriterier bør udarbejdes, men indtil dette sker kan OSPARs vejledende 
kriterier anvendes. Dette er efter vores mening en nødløsning der kun bør anvendes i mangel af danske se-
dimentkvalitetskriterier. Vi har lavet et enkelt regneeksempel for Horsens Fjord, med de data vi har kunne 
fremskaffe fra NOVANA programmet (se tabel 1 ovenfor). Fordelen ved at angive den samlede belastning på 
denne måde er, at det ikke kræver yderligere undersøgelser eller indsamling af data. Derfor vil det ikke være 
en økonomisk og/eller tidsmæssig belastning at implementere denne indikator. Den vil derimod være et godt 
redskab til at vurdere udviklingen med at opfylde målsætningerne i vandrammedirektivet, såfremt man anser 
den samlede toksiske belastning fra miljøfremmede stoffer for at være aktuel i relation til den økologisk og 
kemisk kvalitet i de danske fjorde. 
Har I nogle spørgsmål eller kommentarer vil vi meget gerne bidrage med yderligere viden på området. 
Mvh.
Anders E. Engell-Kofoed, Henrik Pedersen og Kristian Syberg  
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METHODS:
• In order to investigate single and mixture toxicity the OECD Daphnia sp. Acute immobilization test (OECD; 1998) was performed.
• Toxicity of three chemicals with similar and dissimilar modes of action were tested. Two insecticides (dimethoate and pirimicarb) with a similar 
 mode of action (inhibition of Acetylcholinesterase) and the detergent Linear Alkylbenzene Sulphonate (LAS) with a different mode of action 
 (interacts with the plasma membrane) were used for this purpose.
• Mixture toxicity experiments were conducted at isoeffective concentrations (fixed-ratio design based on individual EC50).
SINGLE SUBSTANCE TOXICITY:
Determination of EC50-values were done by fitting a four-parameter
logistic equation to single toxicity data:
DO THE MIXTURES WORK ADDITIVELY?
We applied a linear and a non-linear regression to our data, based on the
following equation, in order to test the hypothesis of additivity:
(Sørensen, Cedergreen et al.; accepted)
Where: Antagonistic effect: λ<1 Additive effect: λ=1 Synergistic effect: λ>1
IS MIXTURE TOXICITY PREDICTABLE ON THE
BASIS OF SINGLE SUBSTANCE DATA?
Concentration Addition (CA) and Independent Action (IA) for binary mixtures
are described by:
Described in: (Faust, Altenburger et al.; 2003)  
CONCLUSIONS:
• As expected the toxicity of the binary mixture with dimethoate
 pirimicarb did not deviate from additivity (Fig. A).
• Surprisingly, mixtures containing LAS also showed an additive effect 
 (Fig. B,C).
• The toxicity of the binary mixtures is equally predictable by both
 models, irrespective of mode of action (Fig. D,E and F).
Acknowledgements:
We wish to thank Nina Cedergreen, Jens Streibig and Helle Sørensen for inspiration, and for giving us the opportunity to use their two-step isobole model. Furthermore we wish to thank Peter Christiansen, Klara Jensen, Lykke Enøe 
and Jette Rank for assistance during the experimental period
References:
• Bliss, C. I. (1939). ”The toxicity of poisons applied jointly.” Annals Applied Biology 26:pp 585-615.
• Faust, M., R. Altenburger, T. Backhaus, H. Blanck et al. (2003). ”Joint algal toxicity of 16 dissimilarly acting chemicals is predictable by the concept of independent action.” Aquatic Toxicology 63.(1).pp 43-63.
• Faust, M. and M. Scholze (2004) ”Competing concepts for the prediction of Mixture toxicity: Do the difference matter for regulatory purposes?” BEAM-project, Wrokpackage.7 pp 64. European Commission. Bremen.
• Backhaus, T., R. Altenburger, A. Arrhenius, H. Blanck et al.(2003). ”The BEAM-project: prediction and assessment of mixture toxicities in the aquatic environment.” Continental Shelf Research 23.(17-19).pp 1757-1769
• Jacobi, H., G. Leier and I. Witte (1996). ”Correlation of the lipophilicity of xenobiotics with their synergistic effects of DNA synthesis in human fibroblasts.” Chemosphere 32.(7).pp 1251-1259.
• Sørensen, H., N. Cedergren, I. Skovgaard and J. C. Streibig (2005) ”An isobole-based statistical model and test for synergism/antagonism in binary mixture toxicity experiments.” (accepted in: Environmental and Ecological statistics)
d( )D 1
_
_____ + =
A
A
1
λ d( )D
_
_____
B
B
1
λ
ƒ(x) = c + –––––––––––––––––––––
d – c
1+exp{b(log(x) – log(e))}
Dimethoate (mg/I)
100
80
60
40
20
0
0
100
80
60
40
20
0
0
100
80
60
40
20
0
0 10 20 30 40 502 4 6 8 101 2 3
Im
m
ob
ili
za
tio
n 
(%
)
LAS (mg/I)
Im
m
ob
ili
za
tio
n 
(%
)
Pirimicarb(µg/I)
Im
m
ob
ili
za
tio
n 
(%
)
EC
E(c     )
c
+ += =_____1
x1
mix E(c  )1 –E(c  )2 E(c  )2·E(c  )1EC
1
c_____2
x2
CA: IA:
Pirimicarb (µg/l)
A λ = 0.86, P > 0.05
0
0 5 10 15 20
5
0
0
1
0
0
0
1
5
0
0
D
im
et
h
o
at
e 
(µ
g
/l
)
Dimethoate(mg/l)
C λ = 1.10, P > 0.05
0
0 5 10 15 20
3
2
1
4
5
LA
S
 (
m
g
/l
)
Pirimicarb (µg/l)
B λ = 0.71, P > 0.05
0
0 5 10 15
1
0
0
0
2
0
0
0
3
0
0
0
4
0
0
0
LA
S
 (
µ
g
/l
)
Concentration(µg/l)
Pirimicarb/Dimethoate
(Mixture ratio: 50:50)
CA
Exp data
IA
D
0 10 20 30 40 50
100
80
60
40
20
0
Im
m
o
b
ili
za
ti
o
n
 (
%
)
Concentration(µg/l)
Pirimicarb/LAS
(Mixture ratio: 50:50)
CA
Exp data
IA
E
0 10 20 30 40 50
100
80
60
40
20
0
Im
m
o
b
ili
za
ti
o
n
 (
%
)
Concentration(mg/l)
Dimethoate/LAS
(Mixture ratio: 50:50)
CA
Exp data
IA
F
0 1 2 3 4 5
100
80
60
40
20
0
Im
m
o
b
ili
za
ti
o
n
 (
%
)
INTRODUCTION:
The ultimate goal for ecotoxicologists working with mixture toxicity, is to derive reliable predictions of mixture toxicity from existing knowledge of the toxicity of indivi-
dual toxicants (Faust and Scholze; 2004). It is generally accepted that the mechanistic reference models Concentration Addition (CA) and Independent Action (IA) 
(Bliss; 1939), which assume similar and dissimilar modes of actions, respectively, can predict the mixture toxicity from known effects of single substances (Backhaus, 
Altenburger et al.; 2003). CA and IA assume that toxicants do not interact. However, interactions could lead to under- or overestimations of the mixture effect by CA 
and IA. Substances that interact with plasma membranes are known to facilitate trans-membrane transport of hydrophobic substances and thus increase their toxicity, 
yielding a synergistic mixture toxicity (Jacobi, Leier et al.; 1996).
OBJECTIVES:
• We applied an advanced isobole-method to data from three binary mixtures in order to determine whether toxicity deviated from additivity.
• Furthermore we investigated whether the joint effects were predictable by CA and IA on the basis of single substance toxicity.
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